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Abstract 
 
La forte crescita nella pescicoltura ha portato ad una significativa 
pressione ambientale di origine antropica nei siste mi costieri. Il bivalve 
locale Scrobicularia plana è stato usato come bioindicatore per valutare la 
qualità ambientale di un ecosistema affetto da scar ichi di acque residuali 
di una piscifattoria nel braccio di mare Rio San Pe dro (Spagna sud-
occidentale). I bivalvi sono stati raccolti nei sed imenti intertidali 
nell’ottobre del 2010 da cinque siti del braccio di  mare, seguendo un 
gradiente di inquinamento decrescente dall’effluent e al sito di controllo. 
Per valutare l’esposizione e l’effetto di contamina nti legati alle acque 
residuali delle piscifattorie è stata selezionata u na batteria di 
biomarker. Sono state misurate nei tessuti delle gh iandole digestive dei 
bivalvi: l’attività di enzimi del sistema di detoss ificazione della Fase I 
(etossiresorufina-O-deetilasi, EROD e dibenzilfluor esceina, DBF)  l’attività 
di un enzima del sistema di detossificazione di Fas e II (glutatione S-
transferasi, GST), l’attività di enzimi antiossidan ti (glutatione 
perossidasi, GPX e glutatione reduttasi, GR) e para metri di stress 
ossidativo (perossidazione lipidica, LPO, e danno a l DNA).  
In parallelo sono state misurate in situ, nelle are e di studio, 
temperatura, pH, salinità e ossigeno disciolto nell e acque superficiali; 
nelle acque interstiziali sono stati misurati gli s tessi parametri con 
l’aggiunta del potenziale redox. Sono state trovate  differenze 
significative ( p<0,05 ) tra siti di impatto e sito di controllo per quant o 
riguarda l’attività di EROD e GR, LPO e danno al DN A; è stato osservato un 
chiaro gradiente di stress riconducibile alla conta minazione, con alte 
attività di questi biomarker nell’area di scarico d elle acque residuali 
della pescicoltura e livelli più bassi nel sito di controllo. È stata 
trovata inoltre una correlazione negativa significa tiva ( p<0,01 ) tra la 
distanza alla fonte di inquinamento e l’induzione d ei biomarker. Sono state 
analizzate le componenti abiotiche, inserendole ino ltre in una mappa 
georeferenziata a supporto. Ossigeno disciolto, pH,  salinità e potenziale 
redox mostrano valori bassi vicino alla fonte di in quinamento, aumentando 
man mano che ci si allontana da esso. I dati ottenu ti indicano nel loro 
insieme che lo scarico di acque residuali dalle att ività di pescicoltura 
nel braccio di mare del Rio San Pedro può indurre s tress ossidativo negli 
organismi esposti che può portare ad un’alterazione  dello stato di salute 
degli organismi. 
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1.1- Introduzione 
 
 
 
I mari e gli oceani rappresentano il recipiente fin ale 
( ultimate sink ) di molti prodotti generati nei sistemi 
terrestri. Il ciclo idrologico muove ogni anno cent inaia di 
migliaia di km 3 di acqua e di questi, circa 40.000, dopo aver 
dilavato la terra,ritornano al mare arricchiti di s ostanze 
solubili, insolubili e di materiale sospeso. A ques to enorme 
quantitativo di sostanze si aggiungono quelle natur ali e di 
sintesi usate dall’uomo, nonché i risultati interme di o finali 
di complesse catene di trasformazioni chimiche e bi ologiche. 
Anche tutto ciò che è contenuto, scambia continuame nte con la 
“fase liquida” del pianeta. Il risultato è che gli ecosistemi 
marini risentono in maniera diretta o indiretta di tutte le 
attività antropiche (Stegeman and Hahn, 1994). 
Nel 20° secolo, sono state prodotte e, in parte, ri lasciate 
nell’ambiente migliaia di inquinanti organici in tr acce come 
bifenili policlorurati (PCBs), pesticidi organoclor idici 
(OCPs), idrocarburi policiclici aromatici (PAHs), 
dibenzofurani policlorinati (PCDFs) e policlorodibe nzo-p-
diossine (PCDDs). Dagli anni sessanta l’umanità ha preso 
coscienza del potenziale effetto dannoso a lungo te rmine di 
questi agenti chimici in generale e in particolare del 
potenziale rischio nei confronti dell’ambiente mari no e 
terrestre. La presenza di un composto xenobiotico i n un tratto 
di un ecosistema acquatico non indica di per se eff etti 
dannosi. Possono stabilirsi connessioni tra livelli  esterni di 
esposizione, livelli interni di contaminazione tiss utale e 
effetti precoci dannosi. Molti composti idrofobici organici e 
i loro metaboliti, che contaminano gli ecosistemi a cquatici, 
devono ancora essere identificati e il loro impatto  sulla vita 
acquatica ancora determinato.  
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Le tipologie degli inquinanti sono numerose ma si t ende 
normalmente a classificarli in due grandi categorie  quella dei 
macro e quella dei  microinquinanti. 
Al primo gruppo appartengono sostanze naturalmente presenti 
negli ecosistemi ma che in concentrazioni troppo el evate 
tendono a diventare tossiche per la componente biot ica o a 
creare scompensi ecosistemici. Ai macroinquinanti a ppartengono 
i nutrienti (nitrati, fosfati), i solfati e tutti g li elementi 
presenti ad alte concentrazioni quali sodio, potass io, 
magnesio, calcio ecc. Gli ecosistemi marini sono ge neralmente 
adattati a funzionare con una disponibilità molto p recisa di 
queste sostanze.  
Comunque sia evoluto l’ecosistema, in equilibrio co n i 
nutrienti, l’eccesso dovuto alle attività antropich e genera 
perturbazioni e modificazioni più o meno reversibil i in 
funzione del grado di resistenza e resilienza. 
I microinquinanti rappresentano quella piccola fraz ione di 
elementi o composti presenti normalmente a concentr azioni 
estremamente basse (livello di tracce o ultratracce ). Il loro 
ruolo metabolico è noto solo per certi microelement i mentre 
per altri deve essere ancora chiarito. I metalli pe santi, gli 
idrocarburi alifatici ed aromatici rientrano nella categoria 
dei microinquinanti naturali ma con alterazione del la loro 
disponibilità a seguito della perturbazione dei lor o cicli 
naturali e delle mobilizzazioni dai comparti indisp onibili 
della litosfera, come le mineralizzazioni ed i depo siti di 
combustibili fossili. Le molecole di sintesi rappre sentano un 
pool di sostanze ad elevato potere eco tossicologic o, la cui 
portata è attualmente di difficile quantificazione.  Questo è 
dovuto, da una parte, al fatto che esiste un numero  enorme di 
composti di sintesi prodotti sino ad oggi, stimabil i  
nell’ordine di centinaia di migliaia; dall’altra si  pone il 
problema della difficile valutazione del pericolo, ma 
soprattutto del rischio, per quelle molecole non an cora 
sufficientemente indagate ma comunque “liberate” 
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nell’ambiente. Un terzo elemento, infine riguarda  la 
possibilità che questo pool di sostanze eserciti su i sistemi 
biologici effetti interattivi non prevedibili e ben  diversi 
dalla semplice sommatoria dei singoli effetti. 
 
 
1.1- Fish Farm 
 
Il numero e la diversità dei contaminanti nell’ambi ente marino 
è aumentato notevolmente negli ultimi anni (Kennish , 1997; 
Luoma, 1990). Una delle nuove attività che colpisce  l’ambiente 
costiero è l’acquacoltura marina che negli ultimi a nni è 
aumentata in tutto il mondo, principalmente a causa  
dell’aumento della richiesta dei prodotti dell’acqu acoltura, e 
il bisogno di nuove provviste. Questo sviluppo gene ra profitti 
entrate, ma porta anche rischi di impatto negativo 
sull’ambiente (Tovar et al., 2000a,b) ).  
In generale è stato accettato che la maricoltura ha  un 
relativo basso impatto sull’ambiente. Comunque, le acque 
residuali scaricate da intensa maricoltura nelle ac que 
costiere può portare ad un deterioramento della qua lità 
dell’acqua tramite l’alto carico di nutrienti, part icolato 
sospeso e materia organica (Uotila, 1991; Jambrina,  1999), che 
causano un aumento di domanda di ossigeno biologica , crescita 
algale eccessiva, ecc. Inoltre, la materia organica  ha un 
effetto importante sulla composizione dei sedimenti , cambiando 
sia le caratteristiche fisiche che chimiche, e agis ce come una 
trappola per i metalli. Metalli pesanti sono accumu lati nei 
sedimenti marini dove vengono incorporati in molti cicli 
biologici e chimici che influenzano la colonna d’ac qua e il 
biota. D’altra parte, le reazioni chimiche possono cambiare la 
concentrazione dei metalli pesanti nei sedimenti e,  come 
conseguenza, nell’acqua che sta sopra (Luoma, 1990) . 
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L’impatto ambientale di acquacolture marine dipende  fortemente 
dalla specie, metodo di coltura densità di stoccagg io, 
composizione del cibo, tecnica di alimentazione, e idrografia 
del sito. In letteratura ci sono stati pochi studi sugli 
impatti ambientali di una coltura di orate (Barnab_ e, 1990; 
Barbato et al., 1996; Reggiani, 1996; Papoutsoglou et al., 
1996).  
L’attenzione è stata focalizzata precedentemente su l carico di 
nutrienti, che può portare ad eutrofizzazione. A se conda della 
specie e della tecnica di coltura, più dell’85% di fosforo e 
52-95% di azoto, che vengono immessi come cibo in u n sistema 
di acquacoltura marina, possono disperdersi nell’am biente 
attraverso residui di cibo, escrezioni dei pesci, f eci e 
respirazione (Wu, 1995). Sebbene le concentrazioni di azoto e 
fosforo totali sono solitamente basse, il loro impa tto 
nell’ambiente non può essere ignorato a causa dell’ alto volume 
di acqua utilizzato durante l’acquacoltura. 
Molti studi hanno stimato l’azoto e fosforo totali scaricati 
nelle acque riceventi a seconda della specie (Makin en, 1991; 
Beveridge et al., 1991; Ackefors and Enell, 1994). Grazie ai 
miglioramenti ottenuti nella qualità del cibo e dei  metodi di 
nutrimento, sono stati ottenuti valori minori di ca rico del 
corpo ricevente rispetto agli studi precedenti. 
Altri inquinanti sono residui di farmaci usati per curare o 
prevenire malattie, si è visto infatti come molti o rganismi 
marini mantenuti in spazi limitati e ad alte densit à siano più 
soggetti alle malattie e data l’alta densità alla d iffusione 
delle stesse molto rapida. 
Si deve riconoscere che secondo i dati, la maggior parte delle 
pratiche di acquacoltura hanno avuti pochi effetti avversi 
sull’ecosistema (Barg, 1992). Comunque, sono stati riscontrati 
alcuni casi di degrado ambientale nelle aree costie re a causa, 
per esempio, delle culture intensive in gabbie in E uropa e la 
“coltivazione” dei gamberi nel sud-est asiatico e A merica 
Latina (Barg, 1992; Sreenivasan, 1995). Per ridurre  l’impatto 
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negativo dell’acquacoltura, i governi di molti paes i stanno 
adottando politiche per ridurre l’inquinamento degl i ambienti 
acquatici, insistendo sull’importanza di studi sull a 
produzione di prodotti di scarto negli allevamenti di pesci, 
(Gonzalez-Vila et al., 1996; Twarowska et al., 1996 ; Easter et 
al., 1996), e della qualità ambientale dell’ambient e dove gli 
effluenti vengono scaricati (Cornel and Whoriskey, 1993; 
Suvapepun,1994).  
 
 
1.2- Sedimenti 
 
I sedimenti sono un insieme di particelle organiche  ed 
inorganiche prodotte dall’attività di un bacino (Ma rtín et 
al., 1987). I sedimenti costituiscono la matrice de ll’ambiente 
(Broecker, 1974; Elderfield, 1978). La loro composi zione 
dipende dal bacino e dall’integrazione di molti pro cessi che 
hanno luogo nella colonna d’acqua. Per questa ragio ne sono 
considerati come la riserva di un gran quantitativo  di 
elementi che entrano nel sistema, naturalmente e 
antropogenicamente (Swartz & Lee, 1980; Ahumada et al., 1996; 
Izquierdo et al. 1997).  
I sedimenti sono considerati un mezzo adatto per st udiare la 
contaminazione dell’ambiente acquatico perché rappr esentano un 
sink di molte fonti di contaminanti (Izquierdo et a l., 1997; 
Casado-Martinez et al., 2006). Gli strati di sedime nto possono 
rappresentare una documentazione storica dei vari t ipi di 
inquinanti accumulati negli anni (Ahumada, 1998; Co lombo et 
al., 1996; Ponce-Vélez & Botello, 1991; Del Valls e t al., 
2004) perciò sedimenti non modificati presentano un a matrice 
utile negli studi di qualità dell’ambiente (Luoma &  HO, 1993; 
Birch et al.,  2001). Anche se i sedimenti contaminati sono 
solo una componente dell’ecosistema, sono probabilm ente la 
maggior fonte di stress per gli organismi presenti 
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nell’ambiente acquatico (Harding, 1992). Sono prese nti molti 
dati in letteratura sull’accumulo di residui di inq uinanti nei 
sedimenti (Ahumada et al., 1996; Izquierdo et al., 1997; Del 
Valls et al., 1998; Nendza, 2002; Martin- Diaz et a l., 2004; 
Riba et al., 2004; Casado- Martinez et al . , 2006; Morales- 
Caselles et al., 2007). Fra questi possiamo prender e in 
considerazione la materia organica, che può influen zare 
l’equilibrio dell’ossigeno disciolto nell’acqua, me talli 
pesanti, la cui presenza può avere effetti dannosi sugli 
organismi (Liou et al., 2003) ecc.  
La misura del flusso dei soluti attraverso l’interf accia 
acqua-sedimento da informazioni sul ruolo della dia genesi dei 
sedimenti e delle vie preferenziali della mineraliz zazione 
della sostanza organica. Nei sedimenti la materia o rganica 
viene degradata a materiale inorganico attraverso u na sequenza 
verticale di diversi processi microbici che usano d iversi 
accettori di elettroni finali come ossidanti (Froel ich et al., 
1979; Canfield, 1993). Comunque il più efficiente d i questi 
processi è l’ossidazione aerobica della materia org anica, in 
sedimenti costieri con alti contenuti di materia or ganica, 
l’ossigeno viene rapidamente consumato all’interno dei primi 
millimetri del sedimento (Revsbech et al., 1980) a questo 
punto i microorganismi usano altri accettori termin ali come 
ossidanti come NO 3
- , ossidi di Mn e Fe e SO 4
-  (Froelich et al., 
1979; Canfield, 1993). Alcuni NH 4
+ rilasciati dalla 
degradazione della materia organica vengono ossidat i a NO 3
-  in 
presenza di ossigeno durante  la nitrificazione, ch e può 
essere successivamente ridotto ad azoto in forma ga ssosa (N 2 e 
N2O) durante la denitrificazione. I sedimenti costier i sono 
generalmente considerati siti favorevoli per la 
denitrificazione a causa dell’alto carico di nutrie nti, 
materia organica e bassa concentrazione di ossigeno  
(Seitzinger et al., 1984; Seitzinger, 1988). In agg iunta alla 
riduzione di NO 3
-  dai denitrificatori, i batteri possono anche 
usare NO 3
- come accettore di elettroni nella riduzione 
12 
 
dissimilato ria del nitrato ad ammonio (DNRA) (Jørg ensen, 
1989). L’ossido nitrico (N 2O), che è un potente biogas ad 
effetto serra (Rodhe, 1990) è anche coinvolto nella  
distruzione dell’ozono stratosferico (Cruzten, 1970 ), può 
essere prodotto durante la nitrificazione, denitrif icazione e 
DNRA. Sotto la zona sub-ossica, dove i sedimenti so no molto 
riducenti, la riduzione del solfato diventa il proc esso 
diagenetico dominante e generalmente rappresenta ci rca il 50% 
dell’ossidazione del carbonio organico nei sediment i costieri 
(Canfield, 1993; Thamdrup and Canfield, 2000). Una volta che 
il solfato è esaurito il carbonio organico è degrad ato in vari 
processi fermentativi e metanogenesi a CH 4 e CO 2. CH 4 può 
successivamente essere ossidato anaerobicamente dai  batteri 
solfato-reduttori (Martens e Berner, 1974), che lim itano il 
suo flusso verso la colonna d’acqua. In questo modo , oltre 
alla CO 2 che è il principale prodotto finale  mineralizzazione 
della materia organica, nei sedimenti costieri veng ono 
prodotti anche CH 4 e NO 2 in quantità spesso insignificanti per 
i cicli del carbonio e azoto dei sedimenti (Hopkins on et al., 
1999; Alongi et al., 2005) ma che può essere signif icativo per 
il potenziale riscaldamento globale degli ambienti costieri. 
Molti autori hanno evidenziato l’importanza dei pro cessi di 
mineralizzazione bentica come maggior fonte di N 2O e CH 4 nei 
sistemi costieri (Robinson et al., 1998; Seitzinger  et al., 
2000; Upstill-Goddard et al., 2000; Abril and 
Iversen, 2002; Bange, 2006). Mentre gli oceani gioc ano il 
maggior ruolo nel bilancio atmosferico di N 2O, rappresentando 
per circa un terzo delle emissioni globali di N 2O (Seitzinger 
et al., 2000), le emissioni oceaniche di CH 4 sono solo un una 
piccola parte (2%) nel bilancio globale del CH 4. Comunque, 
anche se la terrazza continentale e gli estuari occ upano solo 
una piccola porzione degli oceani mondiali, contrib uiscono per 
circa 35-60% alle emissioni di N 2O oceaniche (Bange et al., 
1996; Seitzinger et al., 2000) e circa 75% delle em issioni 
globali oceaniche di CH 4 (Bange et al., 1994). 
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1.3- Ecotossicologia e biomarker 
 
La determinazione della concentrazione di elementi chimici 
tossici, generati da una specifica attività, in un determinato 
luogo permette una stima analitica dei cambiamenti generati 
nei sedimenti (Landis e Yu, 2004; Luoma e HO, 1993) . I saggi 
di tossicità sono uno strumento per identificare pr oblemi non 
specifici o effetti sinergici degli inquinanti (Lan dis e Yu, 
2004), e forniscono informazioni rapide e integrate  sul grado 
di tossicità del sedimento (Van Gestel et al., 2001 ; Amin e 
Comoglio, 2002). I saggi biologici dei sedimenti so no 
strumenti di importanza sempre crescente per gli sc ienziati 
per testare la tossicità e la biobisponibilità di u n composto 
chimico per gli organismi. Sono generalmente test s emplici che 
valutano le risposte di un organismo, preso in esam e, esposto 
a sedimenti contaminati in condizioni controllate ( Martin-Diaz 
et al., 2004; Riba et al ., 2004) i suoi vantaggi p otenziali 
sono stati elencati da diversi autori (Williams et al., 1986; 
Chapman ,1995; Del Valls et al., 2000; Chapman et a l., 2002). 
I saggi di biotossicità sono stati applicati in tut to il mondo 
per contribuire alla valutazione e monitoraggio del la qualità 
dei sedimenti, dal momento che solo le risposte di del sistema 
vivente è in grado di integrare il complesso effett o dei 
contaminanti. Il ruolo internazionalmente riconosci uto dei 
saggi biologici (Nendza, 2002) è relazionato alla l oro abilità 
di fornire informazioni quantificabili sul danno bi ologico 
potenziale (rischio tossico) causato da contaminant i 
multifattoriali biodisponibili, di dare risposte ch e non sono 
ristrette da liste di contaminanti predeterminate ( Wells, 
1999) e i test per la tossicità acuta sono un ottim o strumento 
per identificare gli effetti della contaminazione d ei 
sedimenti (Beiras et al., 2001) ma quando i contami nanti 
associati al sedimento influenzano il biota, il ris ultato è 
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solitamente un livello di mortalità sub letale, piu ttosto che 
mortalità acuta. 
Per determinare il potenziale effetto nocivo di un composto 
chimico sul biota, è necessario stabilire una relaz ione 
quantitativa riproducibile tra l’esposizione al com posto 
chimico e una misura del danno all’organismo o al g ruppo di 
organismi sotto esame. Questa relazione è caratteri zzate da 
due variabili: dose e risposta (Wright e Welbourn, 2002). Lo 
studio di qualità dell’acqua e dei sedimenti è port ato avanti 
attraverso test di tossicità, dove un tessuto, un o rganismo o 
un gruppo di organismi è usato come controllo per d eterminare 
i rischi potenziali di una sostanza fisiologicament e attiva, 
la cui attività è sconosciuta (FAO, 1977). I biotes t sono 
svolti esponendo un campione rappresentativo della popolazione 
ad un range di concentrazioni chimiche e di seguito  andando a 
vedere le risposte lungo un periodo di tempo. Rispo ste come la 
mortalità (acuta) o effetti più graduali come modif ica della 
crescita o della performance riproduttiva (cronico)  o 
qualsiasi risposta che può essere relazionata ad un a dose di 
componente chimico o esposizione, inclusa l’attivit à degli 
enzimi, chimica dei tessuti, patologie e cambiament i nel 
comportamento (Newman & Unger, 2003). 
A causa della sua natura integrativa, la matrice de l sedimento 
può registrare cambiamenti a causa dell’introduzion e dei 
contaminanti dall’atmosfera e/o dalla colonna d’acq ua (Luoma e 
HO, 1993). L’accumulo di agenti tossici nella matri ce può 
genrare un effetto sinergico chiamato “stress su st ress” che 
si riferisce all’energia di cui hanno bisogno gli o rganismi 
per sopravvivere nell’ambiente alterato  (Viarengo et al., 
1995; Viarengo et al., 1998).  
Alcuni metodi che misurano i contaminanti organici attraverso 
analisi chimiche, tuttora molto usati e spesso molt o costosi, 
ci permettono generalmente di misurare la grandezza  e il 
livello di contaminazione ambientale (Woodhead et a l., 1999), 
usando un numero limitato di campioni presi da vari e matrici 
15 
 
(acqua, sedimento, piante, animali etc.), comunque sia, nessun 
di questi metodi di analisi ci permette di valutare  gli 
effetti della presenza del contaminante sui tessuti  vivi e 
sulla salute dell’ecosistema (Kirby et al., 2000; A miard et 
al., 2000). In modo simile, la valutazione tossicol ogica dei 
componenti chimici solitamente usa test di dose let ale che si 
focalizzano quindi sulla mortalità, senza considera re gli 
effetti sub letali dell’esposizione (Peakall, 1994 b). la 
biodisponibilità, effetti tossicologici ed ecotossi cologici di 
un certo contaminante può variare dalla forma chimi ca, a causa 
delle interazioni fra i contaminanti (sinergici e 
antagonistici) o tra i contaminanti e altri compone nti 
abiotici o biotici (assorbimento-desorbimento, biod isturbo, 
etc.), o anche in base all’organismo preso in consi derazione, 
il suo ciclo vitale, o le sue condizioni fisiologic he (Amiard 
et al., 2000). 
È molto difficile predire il pericolo tossicologico  per la 
comunità acquatica di un’area solo basandosi sui da ti chimici 
dell’acqua e/o del sedimento (Carballeira, 2003). I noltre, i 
metodi basati su osservazioni qualitative e quantit ative degli 
organismi in natura e in condizioni controllate (la boratorio) 
sono ora considerate un mezzo per compensare le man canze delle 
analisi chimiche (Gray, 1992) . Ai nostri giorni esistono due 
metodi basati sullo studio degli organismi vivi: 1)  lo studio 
della presenza (o assenza) di una certa specie o gr uppo di 
specie chiamate biondicatori  e 2) la misura dei parametri 
molecolari, biochimici, cellulari o fisiologici di individui 
chiamati biomarkers  che sono il centro di questa tesi. 
Negli ultimi decenni i biomarker si sono sviluppati  come un 
elemento innovativo nell’ambito delle indagini eco 
tossicologiche, rispondendo in maniera rapida e pre cisa a 
quesiti basilari come: quali sono gli effetti che i  composti 
inquinanti provocano sulle popolazioni e/o comunità  naturali? 
La corretta valutazione di questi effetti può rappr esentare un 
segnale precoce del livello di contaminazione ambie ntale? 
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L’idea di utilizzare i biomarker si è manifestata p er la prima 
volta con le ricerche pioneristiche degli anni ’70 di Bayne e 
collaboratori (1976) e Payne (1977). Negli ultimi d ue decenni, 
questo approccio è stato utilizzato in una vasta ga mma di 
situazioni ambientali, ed i risultati sono document ati in 
numerose pubblicazioni scientifiche (McCarthy e Shu gart, 1990; 
Peakall, 1992; Huggest et al., 1992; Peakall e Shug art, 1993; 
Fossi e Leonzio, 1994; Walker et al., 1996; Fossi, 2000). 
Depledge (1994) definisce come biomarker “ecotossic ologico”:      
“…quella variazione biochimica, cellulare, fisiologic a o 
comportamentale, che può essere misurata in un tess uto, in un 
fluido biologico o a livello dell’intero organismo (individuo 
o popolazione) la quale fornisce l’evidenza di un’e sposizione 
e/o un effetto ad uno o più composti inquinanti (e/ o 
radiazioni)”. 
La grande novità di questo approccio metodologico, rispetto 
alle metodologie classiche della tossicologia ambie ntale, è 
quella di trovare fondamento sul concetto della 
intercorrelabilità degli effetti di un contaminante  ai vari 
livelli di complessità strutturale. L’obiettivo di tale 
monitoraggio è infatti quello di stimare (strumento  
“diagnostico”), prevedere (strumento “prognostico”)  e, di 
conseguenza, intraprendere azioni per evitare event i 
inaccettabili a livello ecologico, come l’insuccess o 
riproduttivo o l’incremento della mortalità nell’am bito di una 
popolazione, attraverso l’utilizzo di “segnali prec oci” di 
esposizione o di effetto. 
In sintesi, l’utilizzo di biomarker permette in pri mo luogo di 
“diagnosticare”, attraverso lo studio delle rispost e immediate 
(induzione sistemi detossificanti, inibizioni attiv ità 
enzimatiche, formazioni prodotti metabolici, altera zioni del 
DNA, ecc.) il tipo e/o tipi di contaminanti ai qual i 
l’organismo bioindicatore è sottoposto ed i livelli  “semi-
quantitativi” dell’esposizione. Successivamente, in  funzione 
dell’intercorrelabilità degli effetti ai vari livel li di 
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complessità strutturale, “prognosticare” e quindi p revedere il 
verificarsi di effetti negativi a lungo termine anc he su scala 
ecologica. Il ruolo dei biomarker nelle indagini 
ecotossicologiche non è quindi quello di dare infor mazioni 
“quantitative” sui livelli di esposizione di un org anismo ad 
un determinato contaminante, ma quello di fornire i ndicazioni 
sullo “stato di salute” come segnale potenziale di alterazioni 
ai più alti livelli ecologici (Peakall e Shugart, 1 993; Fossi 
e Leonzio, 1994; Fossi, 1998, 2000). 
L’applicazione di questo approccio metodologico nei  programmi 
di biomonitoraggio deve tenere conto però della pre senza di 
alcuni fattori di “disturbo” che possono alterare, in una 
certa misura, il segnale fornito dai biomarker. Ino ltre la 
presenza in certi casi di un’elevata variabilità 
interindividuale nella risposta dei biomarker verso  uno stesso 
livello di esposizione, può rappresentare, se non 
correttamente interpretato, un fattore di disturbo nella 
comprensione dei dati statistici. 
 
In accordo con NRC (1987), WHO (1993), i biomarkers  possono 
essere suddivisi in tre classi: 
1.  Biomarkers di esposizione: che da segnali di esposizione 
ad un agente chimico da parte di un organismo, una 
popolazione, o una comunità (Depledge, 1994) copren do 
l’identificazione e la misura dell’esposizione inte rna o 
dose ad un composto chimico (Peakall et al., 1999).  
2.  Biomarkers di effetto o stress: che da segnali che 
un’organismo, una popolazione, o una comunità è sta ta 
influenzata (solitamente negativamente) da uno o pi ù 
inquinanti; non necessariamente fornisce informazio ni 
sulla natura dell’inquinante o dello stress al qual e 
l’organismo è stato esposto (Depledge, 1994) inclus e le 
misure di sostanze endogene o parametri che indican o un 
cambiamento biologico in risposta ai composti chimi ci, 
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come alterazioni degli enzimi nei tessuti e nei flu idi 
corporei (Peakall et al., 1999). 
3.  Biomarker di sensibilità: indicano l’abilità intrinseca o 
acquisita di un organismo di rispondere agli effett i di 
esposizione ad una specifica sostanza xenobiotica, 
includendo fattori genetici e cambiamenti nei recet tori 
che alterano la suscettibilità del’organismo a ques ta 
esposizione. 
Nonostante i biomarker siano stati definiti da dive rsi autori, 
la classificazione dei biomarker in letteratura è m olto 
diffusa dal momento che i biomarker di esposizione e di 
effetto sono distinti nella maniera che sono utiliz zati non 
per la loro dicotomia (Depledge, 1994; Martin-Diaz el at., 
2004). 
 
Generalmente le risposte dei biomarker sono conside rate essere 
intermediarie tra le fonti di inquinamento e effett i a più 
alto livello (Suter, 1990). Quando queste risposte 
compensatorie sono attivate, il potenziale di sopra vvivenza 
dell’organismo può aver già iniziato a calare perch e le 
abilità dell’organismo di organizzare risposte comp ensatorie 
alle nuove sfide dell’ambiente così modificato poss ono essere 
state compromesse(Depledge e Fossi, 1994). La ragio ne migliore 
per usare i biomarkers è che possono fornire inform azioni 
sugli effetti biologici degli inquinanti piuttosto che una 
mera quantificazione dei loro livelli nell’ambiente . I 
biomarkers possono fornire un idea del potenziale m eccanismo 
dell’effetto dei contaminanti. 
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Per valutare oggettivamente forze e debolezze dei b iomarker, 
sono stati proposti sei criteri (sensitive tools 3)  (basati 
sui criteri formulati da Stegeman et al., 1992): 
• Il saggio che quantifica il biomarker deve essere 
affidabile,  relativamente economico e facile da svolgere; 
• La risposta del biomarker deve essere sensibile 
all’esposizione con l’inquinante e/o servire come u n 
parametro per l’identificazione di segnali precoci;  
• La linea di base del biomarker deve essere ben defi nita 
di modo da poter distinguere tra variabilità natura le 
(rumore) e stress indotto dal contaminante (segnale ); 
• L’impatto di fattori che possono confondere il segn ale 
del biomarker devono essere ben definiti; 
• Il meccanismo di base della relazione tra risposta del 
biomarker e esposizione all’agente inquinante (dose  e 
tempo) deve essere stabilito; 
• La significatività tossicologica del biomarker, com e la 
relazione tra la risposta del biomarker e l’impatto  (a 
lungo termine) dell’organismo, deve essere stabilit a. 
In aggiunta a questi criteri si ritiene che i bioma rkers 
debbano essere preferenzialmente non invasivi o non  
distruttivi, per permettere o facilitare il monitor aggio 
ambientale degli effetti degli inquinanti su specie  o habitat 
protette/i o a rischio (Fossi and Marsili, 1997).  
 
 
1.3.1- Vie di uptake dell’agente tossico 
 
L’uptake è il movimento di un contaminante all’inte rno di un 
organismo. Questo uptake può avvenire in molti mecc anismi e 
può coinvolgere il derma, le branchie, superficie p olmonare o 
l’intestino, in tutti i casi il processo inizia 
dall’interazione con le cellule del tessuto (Newman  e Unger 
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2003). Negli organismi acquatici le principali vie di uptake 
degli xenobiotici sono le branchie, modificate sia per gli 
scambi respiratori che la regolazione degli elettro liti e 
possono permettere l’entrata di sostanze disciolte tramite 
diffusione o vie regolatorie ioniche (Wright e Welb ourn, 2002) 
(Fig. 1). In aggiunta l’assorbimento dei composti t ossici 
attraverso il tratto digestivo rappresenta la maggi or via di 
assorbimento dei composti chimici negli organismi 
multicellulari. L’uptake molecolare è, dopo tutto, la funzione 
principale del sistema gastrointestinale, che è ada ttato a 
questo scopo (Wright e Welbourn, 2002). 
 
 
Fig. 1: Vie di uptake dell’agente tossico. Lo xenobiotico entra nell’organismo tramite l’acqua e il cibo. Successivamente 
un’importante frazione del composto tossico è perso attraverso le branchie, urine e feci, un’altra frazione è invece 
biotrasformato. Adattato da Newman e Unger (2003). 
 
 
1.3.2- Processi di biotrasformazione e detossificaz ione 
 
Successivamente all’entrata dei contaminanti in un organismo, 
avvengono reazioni chimiche all’interno del corpo p er alterare 
la struttura dei composti chimici i.e. catalasi enz imatica. 
Questo processo di conversione metabolica è conosci uto come 
biotrasformazione e avviene in molti tessuti e orga ni (Fig. 
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2). Come risultato di questo processo di detossific azione, gli 
xenobiotici sono convertiti a forme più idrosolubil i e più 
facilmente escretabili.  
 
 
 
Mentre lo scopo di questi processi metabolici è ovv iamente 
quello di ridurre la tossicità dell’agente chimico,  non è 
sempre questo il caso, a volte può avvenire un proc esso 
chiamato attivazione è l’effetto dannoso dell’agent e tossico 
viene peggiorato, o un composto inattivo viene conv ertito in 
uno con bioattività negativa maggiore formando meta boliti 
genotossici con potenziale mutagenico e/o proprietà  
cancerogene (Kirby et al., 2000; Newman e Unger, 20 03; van der 
Oost et al., 2003; Landis e Yu, 2004). 
Durante la biotrasformazione, composti lipofili ven gono 
spesso, ma non sempre, resi più facilmente eliminab ili tramite 
la conversione a composti più idrofili. La biotrasf ormazione 
di composti organici può essere separato in reazion e della 
Fase I e Fase II. Le reazioni nella Fase I  aumentano 
l’idrofilicità, e includono ossidazione, idrolisi e  riduzione 
dello xenobiotico. Una delle più comuni reazioni de lla Fase I 
coinvolge l’aggiunta di un ossigeno allo xenobiotic o 
attraverso una monoossigenasi (monoossigenasi a fun zione 
multipla, MFO). Dopo la trasformazione, i prodotti della 
Fig. 2: Avviene una redistribuzione interna o biotrasformaione del contaminante. 
Riassunto in un semplice modello a scatola e frecce. Le frecce indicano l’uptake del 
composto tossico da cibo e acqua e l’eliminazione. Fonte: Newman e Unger , 2003 
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reazione della Fase I possono essere eliminati o en trare nella 
Fase II. Le reazioni della Fase II  formano coniugati, che 
inattivano e inducono l’eliminazione del composto ( Landis e 
Yu, 1994; Newman e Unger, 2003; Landis e Yu, 2004) (Fig. 3). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Xenobiotico 
Fase I 
Ossidazione  
Riduzione 
Metaboliti 
primari 
Fase II 
Coniugazione con glicina, GSH o 
Conjunction glucoronato 
Metaboliti 
secondari 
Fig. 3:  Diagramma a frecce del processo di biotrasformazione di un compost xenobiotico in un compost più 
solubile. Fonte: Ming e Yu, (2004) 
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Date queste premesse, risulta prioritaria, per una indagine 
basata sull’utilizzo di biomarker, la scelta a mont e di un 
valido organismo biondicatore. 
Il taxon dei bivalvia (Pelecypoda) comprende mollus chi comuni 
come vongole, ostriche, cozze, pettini e teredini. I bivalvia 
includono circa 8000 specie viventi descritte, dell e quali 
1300 dulcicole e le rimanenti marine. 
I bivalvia sono suddivisi in tre gruppi morfologici  
principali, i protobranchi, i lamellibranchi e i se tti 
branchi, distinti in base alle differenze riscontra te nella 
struttura delle branchie e nelle modalità di alimen tazione. In 
passato, questi gruppi erano considerati sottoclass i, ma nelle 
classificazioni odierne, i lamellibranchi, che sono  in 
assoluto i bivalvi più numerosi, non ricevono un 
riconoscimento tassonomico formale. Concettualmente , comunque, 
i tre raggruppamenti costituiscono ancora comodi li velli di 
organizzazione.  
I bivalvi sono molluschi altamente evoluti, ad ambi enti 
bentonici infaunali, dove sono relativamente al sic uro dai 
predatori. I bivalvi sono gli unici molluschi ad av er perso la 
radula e quasi tutti sfruttano le branchie per la c attura del 
cibo. Il piede e la conchiglia compressi lateralmen te 
agevolano l’escavazione in sedimenti incoerenti. 
La filtrazione consente di alimentarsi durante l’in fossamento 
all’interno del sedimento, e i sifoni permettono di  accedere 
ad acqua fresca ricca di nutrimenti e di ossigeno, senza 
abbandonare il sedimento.  
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1.4- La specie  
 
Scrobicularia plana  (Da Costa,1778) è un bivalve 
lamellibranchio dell’infauna della famiglia Scrobic ularidae 
(Fig. 4). La sua caratteristica ecologica è la sua tolleranza 
ai cambiamenti fisici e chimici nel sedimento e la rapida 
adattabilità demografica alle variazioni dell’ambie nte 
(Hughes, 1970a; Nott, 1980). Può occupare fondi mol li sia di 
tipo argilloso che fangoso, con abbondante detrito organico, 
dove l’apporto di acqua dolce produce variazioni co nsiderevoli 
di salinità. Il suo areale di distribuzione si este nde dal 
mare Norvegese al Senegal, incluso il Mar Mediterra neo 
preferibilmente però le acque intertidali ed è spes so la 
specie dominante delle comunità di fondo di acqua b assa 
(Tebble, 1976). In molte di queste acque costiere, macrofite 
bentoniche creano grandi e densi aggregati dalla ta rda 
primavera all’inizio dell’autunno. Spesso solo una piccola 
parte della biomassa viene direttamente consumata d agli 
erbivori, la parte rimanente entra nel pool detriti co e 
diventa disponibile per i “deposit-feeders”. Micro- organismi 
viventi vengono assorbiti molto meglio che il detri to, il che 
suggerisce che essi costituiscano la maggior fonte di 
nutrimento per i mitili che utilizzano questa strat egia di 
alimentazione (Matthews et al ., 1989). Nonostante il suo 
primario nutrimento siano i depositi superficiali S . plana 
ricava parte del suo nutrimento filtrando la materi a sospesa 
dalla colonna d’acqua (Hughes, 1970a; Hughes, 1973) . I bivalvi 
giocano un ruolo importante di collegamento tra il sistema 
bentonico e quello pelagico rimuovendo un gran quan titativo di 
materiale particolato dalla colonna d’acqua (Alpine  e Cloern, 
1992), sequestrando parzialmente azoto e fosforo (N alepa et 
al ., 1991) e rilasciando  nutrienti inorganici nella colonna 
d’acqua per escrezione diretta e tramite la produzi one di 
psudofeci (Prins and Smaal, 1994). L’arricchimento del 
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sedimento con biodepositi fornisce una fonte di nut rimento per 
gli altri comparti biotici come le macrofite e i “d eposit-
feeder” epibentici.  
 
 
 
 
Regno: Animalia 
Phylum:  Mollusca 
Classe: Bivalvia 
Sottoclasse : Heterodonta 
Ordine : Veneroida 
Superfamiglia : Tellinoidea 
Famiglia : Semelidae 
Genere : Scrobicuaria 
Specie : plana  
 
 
 
 
Fig. 4: Scrobicularia plana con il sifone inalante ed esalante in estensione. Fonte: 
http://www.arkive.org/peppery-furrow-shell/scrobicularia-plana/ 
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1.4.1- Struttura 
 
Il corpo di S. plana , dotato di simmetria bilaterale, è 
estremamente modificato rispetto ai mollusco ancest rali ed è 
fortemente compresso lateralmente. In questi animal i 
relativamente immobili, il capo è vestigiale e l’ap parato 
sensoriale è situato altrove, prevalentemente lungo  i margini 
del mantello. L’ampio mantello racchiude un paio di  cavità 
laterali del mantello, ciascuna delle quali contene nte una 
branchia. Le branchie sono in genere molti grandi e  deputate 
alla filtrazione oltre che agli scambi gassosi. L’e sclusiva 
conchiglia, che è suddivisa in due elementi e munit a di 
cerniera dorsale, racchiude il corpo. La massa visc erale è 
situata dorsalmente al di sotto della cerniera; il piede a 
forma di lama è adatto a scavare e aderisce al subs trato con 
il suo margine ventrale. 
 
 
1.4.2- Evoluzione delle branchie 
 
I depositivori selettivi, come i protobranchi, e i 
sospensivori, come i lamellibranchi, sono entrambi microfagi 
specializzati nell’assunzione di particelle aliment ari di 
piccole dimensioni. Gran parte delle strutture dei 
protobranchi deputate alla raccolta del cibo potreb bero 
adattarsi ai processi di elaborazione alimentare ch e avvengono 
nell’alimentazione per sospensione. I primi protobr anchi erano 
virtualmente dotati di caratteristiche morfologiche  e 
comportamentali tali da consentire loro di evolvere  un 
meccanismo di alimentazione per sospensione basato 
sull’impiego delle branchie. I depositivori infauna li, insieme 
alle branchie respiratorie, erano già dotati di un piede 
capace di scavare in sedimenti incoerenti e di un m eccanismo 
che consentisse di generare un flusso d’acqua attra verso la 
cavità del mantello e le branchie. Possedevano, ino ltre, una 
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branchia utilizzata esclusivamente per gli scambi g assosi, ma 
strutturata in modo da intrappolare accidentalmente  particelle 
di dimensioni troppo grandi per attraversare i fila menti della 
sua superficie a monte (frontale). E per di più, di sponevano 
di un meccanismo ciliare per la rimozione di queste  particelle 
dalla superficie frontale della branchia e una stru ttura di 
cernita, rappresentata dai palpi labiali, in grado di separare 
le particelle alimentari da quelle minerali e di in dirizzare 
il cibo alla bocca e gli scarti altrove. 
Nel tempo, alcuni protobranchi si servirono sempre di più 
dell’alimentazione per sospensione e sempre meno de i depositi 
come nutrimento, fino a quando, infine, si sviluppa rono i 
bivalvi lamellibranchi, con le loro branchie ampie ed 
efficienti per l’alimentazione filtrante. La branch ia semplice 
dei protobranchi si modificò per aumentare la sua e fficienza 
come strumento di filtrazione, mantenendo, comunque , la sua 
originaria funzione relativa ai processi di scambio  gassoso. 
Il nuovo meccanismo alimentare permise ai lamellibr anchi di 
infossarsi nei sedimenti molli, dove si trovano rel ativamente 
al sicuro dai predatori, e di sfruttare contemporan eamente 
l’abbondante risorsa di fitoplancton e di ossigeno presente 
nelle acque che sovrastano i sedimenti.  
 
 
1.4.3- Nutrizione 
 
Il sistema digerente è costituito da una bocca, eso fago, 
stomaco, intestino, retto e ano. La bocca è in posi zione 
anteriore rispetto alla massa viscerale, situata tr a i palpi 
labiali. I ciechi digerenti ramificati si estendono  
nell’emocele come diverticoli dello stomaco. L’inte stino forma 
tipicamente numerose anse attraverso la massa visce rale prima 
di estendersi posteriormente, attraverso la cavità pericardica 
e terminare nell’ano. L’ano è posteriore e si apre nella 
camera esalante. 
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L’alimentazione tramite filtrazione viene integrata  dal 
consumo di detriti. S. plana  allunga il suo sifone inalante 
sulla superficie e lo usa come un aspiratore per ri succhiare 
materiale depositato (Ruppert et al., 2004) (Fig. 5 ), che è 
poi selezionato dalle branchie. Il sistema digerent e ha subito 
diverse modificazioni e lo stomaco è, di conseguenz a, più  
complesso di quello posseduto dai protobranchi. Lo stomaco 
contiene uno stilo cristallino enzimatico, presenta  numerose 
connessioni con i ciechi digerenti ed è dotato di u no scudo 
chitinoso ridotto. Il solco intestinale si estende al di fuori 
dell’intestino nello stomaco. La digestione è sia 
extracellulare, e avviene nello stomaco, che endoce llulare, e 
si compie nei ciechi digerenti.  
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 5: S. plana estende il suo sifone inalante alla ricerca di detriti di cui alimentarsi. Fonte:
http://www.arkive.org/peppery-furrow-shell/scrobicularia-plana/ 
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1.4.4- Infossamento 
 
L’infossamento in sedimenti incoerenti avviene per mezzo del 
piede muscolare lateralmente compresso, che agisce in 
associazione con la conchiglia, con i muscoli retra ttori 
pedali, i muscoli adduttori e l’emocele. 
 
 
1.4.5- Fusione del mantello 
 
L’afflusso di particelle del sedimento all’interno della 
cavità del mantello rappresenta un problema costant e per i 
bivalvi fossori. Le valve devono schiudersi leggerm ente 
durante la nutrizione o l’infossamento. Ma l’apertu ra fornisce 
una via d’accesso per il sedimento. Il sedimento pu ò entrare 
anche col flusso d’acqua inalante.  
La selezione naturale ha favorito una varietà di so luzioni al 
problema. L’incremento della pressione sanguigna ne l mantello 
provoca una dilatazione dei margini, in maniera che  il margine 
destro e il margine sinistro del mantello si tocchi no e si 
saldino, impedendo l’ingresso di particelle, anche quando le 
valve sono leggermente aperte. Una tendenza evoluti va, 
inoltre, ha portato il margine destro e il margine sinistro 
del mantello a crescere insieme lungo la linea medi ana, in 
maniera che il mantello si saldasse in punti in cui  non sono 
necessarie aperture. 
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1.4.6- Sifoni 
 
La fusione di pliche contrapposte del mantello in p rossimità 
dell’apertura inalante ed esalante creano aperture permanenti 
ben definite, note come sifoni inalante ed esalante  (Fig. 6). 
Il sifone inalante è ventrale, quello esalante è do rsale. I 
margini del mantello che circondano le aperture pos sono essere 
allungate per formare strutture tubolari di varia l unghezza. I 
sifoni sono estesi in seguito alla pressione sangui gna o alla 
pressione dell’acqua all’interno della cavità del m antello, 
quando le valve sono chiuse. 
 
 
 
1.4.7- Riproduzione 
 
Questi bivalvi sono prevalentemente gonocorici e la  
fecondazione avviene quasi sempre esternamente. Le gonadi sono 
pari e si espandono per circondare le anse intestin ali della 
massa viscerale. Le due gonadi sono in genere tanto  
Fig. 6: S. plana con i sifoni completamente estesi. Fonte: http://www.arkive.org/peppery-furrow-
shell/scrobicularia-plana/ 
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ravvicinate l’una all’altra da non poter essere dis tinte. In 
questi animali gonocorici, in cui non avviene la co pula, non 
c’è ragione che i gonodotti siano più di semplici v ie di 
transito per i gameti e il sistema riproduttore è s emplice. 
 
 
 
1.4.8- Sviluppo 
 
In questi organismi, i gameti sono dispersi nell’am biente 
circostante con la corrente esalante. 
La segmentazione è spirale; nella blastula si forma  la tipica 
croce del mollusco. Dalla gastrula si sviluppa una trocofora 
liberamente natante seguita dal veliger, tipico dei  bivalvi. 
Il veliger, dotato di simmetria bilaterale, è racch iuso in due 
valve, possiede un velum ciliato, piede, intestino,  abbozzo 
branchiale e due muscoli adduttori, e sembra un biv alve in 
miniatura. 
Questi veliger sono detti planctotrofici (che assum ono cibo), 
a vita prolungata, in grado di disperdersi per lung he 
distanze. 
La metamorfosi è caratterizzata da un subitaneo dis tacco del 
velum. L’insediamento può richiedere un periodo pro lungato di 
esplorazione del substrato e la metamorfosi può ess ere 
procrastinata fino a quando non si trovi un habitat  
accettabile. 
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1.5- Area di studio 
 
Lo studio è stato effettuato lungo il Rio San Pedro  (Spagna 
sud-occidentale). Scelto per la sua posizione strat egica nella 
baia di Cadice localizzato all’interno di un’area p rotetta del 
parco naturale della baia di Cadice, era un affluen te del rio 
Guadalete, ma fu artificialmente bloccato 12 km dal la foce. 
Quindi, il rio San Pedro odierno è un braccio di ma re della 
lunghezza di 12 km e una larghezza che va dai 45 ai  60 m e una 
massima profondità che va dai 3 ai 5m. L’unico suo input di 
acqua deriva dalle maree dalla baia di Cadice carat terizzate 
da un regime semi-diurno con altezza di marea che v a dai 3,5 m 
durante le maree di sigiziali (spring tides) ai 0,5  m durante 
le maree di quadratura (neap tides) rendendo il rin novamento 
dell’acqua nella parte alta (dove sono situate le s trutture di 
acquacoltura) molto scarso. 
In precedenti studi è stato suddiviso il rio San Pe dro in due 
zone in accordo con la qualità dell’acqua (Tovar et  al., 
2000a). la prima, con una lunghezza di circa 8 km, vicino alla 
foce. In questa zona, non ci sono allevamenti di pe sci ed è 
caratterizzata da un buon riciclo di acqua dalla Ba ia. Come 
conseguenza, questa parte non è impattata dall’acqu acoltura, e 
la composizione chimica dell’acqua è molto simile a  quella 
della Baia. Nella seconda sezione, lunga circa 4 km , sono 
localizzate 3 allevamenti di pesci: Fish farm A ded icata a 
coltura intensa di orate (Sparus aurata), Fish farm  B dedicato 
all’allevamento di molluschi (Crassostrea giga), Fi sh farm C è 
un istituto pubblico di ricerca pubblico sull’acqua coltura 
(Fig. 7). 
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Fig. 7: Collocazione spaziale della Baia di Cadice e delle tre fish farm che svolgono le loro attività a ridosso del Rio San 
Pedro (A, B, C). Fonte: Tovar et al., 2000 
 
 
Nonostante tre strutture utilizzino l’acqua del rio  San Pedro 
per le loro attività quella presa in considerazione  in tutti i 
lavori è la struttura dedicata all’allevamento dell e orate di 
proprietà della CUPIMAR, S.A. (Fish farm A), grande  a 
sufficienza da essere utilizzata per stabilire le r elazioni 
che intercorrono tra le attività di acquacoltura e la qualità 
dell’acqua del fiume. Lo stabilimento copre all’inc irca 
un’area di 1,2·10 6 m2, e supporta una coltivazione attorno ai 
106kg yr -1  di orate. L’allevamento è diviso in due aree 
differenti. Nella prima (Zona I) i pesci sono colti vati con un 
regime estensivo o semi-intensivo. La seconda area (Zona II) 
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consiste di quattro batterie di bacini poco profond i, una 
volta utilizzati come saline e poi riadattate per g li scopi di 
acquacoltura (earthern ponds), dove le orate vengon o coltivate 
con un regime intensivo. La bassa profondità dei la ghetti, 
insieme all’alto carico di materia organica dovuta 
all’allevamento dei pesci, si ritiene sviluppi un i ntenso 
metabolismo bentonico. L’acqua di mare utilizzata n ei processi 
di coltura è introdotta nell’allevamento da due sta zioni di 
pompaggio. L’acqua introdotta dalla stazione P1 pas sa 
attraverso la Zona I prima di alimentare la metà in feriore 
della zona di coltivazione intensiva (Zona II). L’a cqua 
pompata dalla stazione P2 va direttamente nella met à superiore 
della Zona II. Entrambi gli affluenti vengono scari cati nel 
fiume attraverso un singolo canale (E) (Fig. 8). 
 
Fig. 8: Schema esemplificativo della Fish farm A (presa in esame in questo studio), P1 e P2 sono le due stazioni di 
pompaggio con la quale viene introdotta l’acqua di mare nella FIsh farm, E è il canale di scarico delle acque, la Zona I è la 
zona di coltura semi-intensiva o estensiva, mentre la Zona II, di coltivazione a regime intensivo. Fonte: Tovar et al., 2000 
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Il volume totale giornaliero di acqua introdotto 
nell’allevamento dal rio San Pedro va da 181151 m 3 a 287795 m 3. 
All’uscita del canale, la quantità del flusso è sta ta 
controllata manipolando l’apertura della porta arti ficiale 
usata per rinnovare il volume totale dell’acqua 
dell’allevamento una volta al giorno. Il volume tot ale 
dell’acqua in uscita, arricchita con i prodotti met abolici 
derivanti dai processi diagenetici della materia or ganica,  è 
stimata come la somma del volume totale degli afflu enti più, 
quando necessario, il contributo della pioggia. 
Come conseguenza, la concentrazione di nutrienti e solidi 
sospesi nel braccio di mare è relativamente alta. T ovar et al. 
(2000) stimarono il contenuto totale dei nutrienti dissolti, 
dei solidi totali sospesi (TSS), materia organica p articolata 
(POM) e domanda biochimica di ossigeno (BOD 5) che l’allevamento 
scarica nelle acque riceventi per ogni tonnellata d i pesce 
prodotto. In accordo con questo, annualmente vengon o scaricati 
nell’ambiente 9.1·10 6 kg TSS,8.4·10 5 kg POM, 2.4·10
5 kg BOD, 
36·10 3 kg N–NH 4
+, 5.0·10 3 kg N–NO 2
- , 6.7·10 3 kg N–NO3 e 2.6·10 3 
kg P–PO 4
3- . In aggiunta De la Paz et al. (2008b) osservarono un 
forte gradiente di concentrazione di carbonio inorg anico 
disciolto tra il braccio di mare e la Baia di Cadic e e lo 
relazionarono  agli input degli allevamenti di pesce. Trovarono 
che la concentrazione di Chl-a, che varia da 1 a 14  µg l -1 , 
aumentava durante le maree di quadratura a causa di  un 
miglioramento della crescita fitoplantonica con un maggior 
tempo di residenza dell’acqua all’interno del bracc io di mare. 
Comunque sia, l’attività della produzione primaria sembra non 
essere uniforme e dipende dal bilancio tra nutrient i e 
torbidità, che cambia con i movimenti delle maree. 
Generalmente però, osservarono una forte stagionali tà nel 
carbonio organico disciolto, pH e concentrazione di  ossigeno 
disciolto, associato ad un aumento del tasso metabo lico dovuto 
alla temperatura, l’alternanza a eventi temporalesc hi e alta 
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evaporazione e la variabilità stagionale degli scar ichi 
dall’allevamento di pesci 
Un altro aspetto molto importante di questo braccio  di mare è 
che non sono presenti altre attività antropiche olt re 
all’acquacoltura.  
Di conseguenza, gli unici input di questo sistema s ono: 
effluenti dell’acquacoltura, il rinnovamento dell’a cqua dalla 
Baia e la pioggia, e quindi nessun’altra alterazion e antropica 
deve essere relazionata con l’acquacoltura. Di cons eguenza, il 
sito diventa un laboratorio naturale ideale per stu diare 
l’effetto ambientale dell’acquacoltura marina e qui ndi 
stabilire correlazioni dirette tra acquacoltura e i nquinamento 
della zona. 
 
 
1.6- Biomarker 
 
I composti chimici nell’ambiente influenzano i live lli di 
enzimi e l’attività in molti modi. Anche se un’atti vità 
alterata degli enzimi può dare un’indicazione gener ale degli 
effetti di uno xenobiotico, si cercano marker bioch imici che 
possano dare informazioni più specifiche su una par ticolare 
condizione patologica (Wright e Welbourn, 2002). 
 
 
1.6.1- Monoossigenasi a funzione mista (MFO) e atti vità 
enzimatica della etossiresorufina-O-deetilasi (EROD ) 
 
Un biomarker tra i più sensibili attualmente a disp osizione 
delle indagini ambientali è l’attività dell’enzima 
etossiresorufina-O-deetilasi (EROD), e questo è cer tamente un 
aspetto peculiare. Si tratta di un’attività citocro mo P-450 
dipendente, e più precisamente di una monoossigenas i a 
funzione mista (MFO), materialmente localizzabile a  livello 
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del reticolo endoplasmico liscio delle cellule di m olti organi 
di organismi marini (Stegeman et al., 1992; Bucheli  e Fent, 
1995). EROD appartiene al grande gruppo delle attiv ità di 
biotrasformazione, e cioè a quegli enzimi che, all’ interno 
degli organismi viventi, presiedono alla trasformaz ioni dei 
composti xenobiotici (ma non solo) in altri compost i 
generalmente più solubili in acqua e pertanto più f acilmente 
escreti. Vi è infine un’ulteriore caratteristica di  questo 
saggio che merita di essere sottolineata, e cioè, c he esso è 
in grado di fornire risultati indipendenti dalle pr oprietà 
nutrizionali del sedimento. Questa interazione è 
verosimilmente responsabile di numerosi falsi negat ivi, 
piuttosto difficili da interpretare. La possibilità  di 
utilizzare una monoossigenasi come indicatore di es posizione, 
recente o in atto, a xenobiotici, e dunque come ind icatore di 
rischio tossicologico, risiede nel fatto che lo ste sso 
xenobiotico induce a livello cellulare la sintesi d ella 
monoossigenasi che ne catalizza la trasformazione. Dal momento 
che la sintesi è proporzionale alla quantità di xen obiotico 
presente, misurare, come in questo caso, l’attività  EROD 
equivale ad una stima indiretta della concentrazion e di 
xenobiotico alla quale l’organismo è esposto. 
La quantificazione dell’attività dell’ EROD è relat ivamente 
facile da svolgere e molto sensibile (Stegeman et a l., 1988; 
Stegeman e Lech, 1991; Gorbi et al., 2005). 
L’uso delle attività di biotrasformazione in indagi ni 
ambientali è stato validato in moltissimi studi con dotti 
soprattutto nell’ultimo decennio e prevalentemente sulla fauna 
ittica. Diversi di questi studi sono stati condotti  in campo, 
e hanno confrontato l’attività monoossigenasica epa tica in 
organismi esposti o catturati in aree a contaminazi one nota (o 
sospetta) con quella di esemplari a loro volta espo sti o 
residenti in aree non inquinate, riscontrando, nei primi, 
livelli di attività generalmente superiori (Lindstr om-Seppa e 
Oikari, 1989; De Flora et al., 1993; Viganò et al.,  1998a; 
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Kirby et al., 1999). Molti studi sono stati condott i anche in 
laboratorio, utilizzando in varie combinazioni, sia  singoli 
xenobiotici che loro miscele, come pure acque super ficiali, 
effluenti di scarico ed anche sedimenti (Melancon e t al., 
1989; Holm et al., 1993; Viganò et al., 1995; Parro t et al., 
1995; Viganò et al., 1998b). Nella larga maggioranz a dei casi, 
è stato possibile osservare un incremento dose-dipe ndente, e 
nello specifico dell’attività EROD è stato document ato come 
essa venga indotta da inquinanti che dal punto di v ista 
ambientale sono tra i più temibili. I composti arom atici 
polinucleari (PAH), i bifenili policlorurati (PCB) e 
polibromati (PBB), i naftaleni policlorurati (PCN),  le 
diossine (PCDD), i furani (PCDF), sono alcuni esemp i di tali 
tipi di inquinanti. 
 
 
1.6.2- Dibenzilfluoresceina (DBF) 
 
Similarmente alla EROD, per misurare l’attività del le 
monoossigenasi a funzione mista si può utilizzare c ome 
substrato la dibenzilfluoresceina. 
 
 
1.6.3- Glutatione S-transferasi (GST) 
 
La coniugazione di composti elettrofili (metaboliti  della Fase 
I) con il GSH è catalizzata dalla glutatione S-tran sferasi 
(GST), una famiglia multigenica di enzimi dimerici e 
multifunzionali. A parte la loro funzione essenzial e nel 
trasporto intracellulare (sangue, bilirubina e acid i bilici), 
un importantissimo ruolo della GST è la difesa cont ro danni 
ossidativi e prodotti della perossidazione del DNA e dei 
lipidi (George, 1994).  
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La differente suscettibilità a composti chimici can cerogeni 
delle differenti specie di pesci e molluschi potreb be essere 
modulata dall’attività del GST (Varanasi et al., 19 87). 
 
 
1.6.4- Glutatione perossidasi (GPX) 
 
Le perossidasi (POXs) sono enzimi che riducono la v arietà di 
perossidi ai loro corrispettivi alcoli. La principa le 
perossidasi in pesci e molluschi è un enzima citoso lico 
tetramerico selenio-dipendente che usa il GSH come cofattore. 
La GPX catalizza il metabolismo dell’ H 2O2 in acqua, inducendo 
una concomitante ossidazione del GSH ridotto alla s ua forma 
ossidata (GSSG). Si ritiene che la GPX giochi un ru olo molto 
importante nel proteggere le membrane dai danni cau sati dalla 
per ossidazione lipidica. Questa osservazione porta  alla 
considerazione che la maggior funzione detossifican te della 
GPX sia la terminazione della propagazione delle ca tene 
radicali tramite la riduzione della produzione di u lteriori 
radicali (Lauterburg et al., 1983). 
 
 
1.6.5- Glutatione reduttasi (GR) 
 
Nonostante forse non coinvolto nella difesa da anti ossidanti 
nello stesso modo come gli enzimi descritti precede ntemente, 
la GR merita attenzione per la sua importanza nel m antenere 
GSH/GSSG in omeostasi in condizioni di stress ossid ativo 
(Winston e Di Giulio, 1991). La GR catalizza la tra sformazione 
della forma ossidata del bisolfuro del glutatione ( GSSG) alla 
sua forma ridotta (GSH), con la concomitante ossida zione del 
NADPH a NADP+. L’attività del GR può essere misurata allo 
spettrofotometro seguendo la diminuzione dei livell i di NADPH 
(Worthington e Rosemeyer, 1974). 
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1.6.6- Perossidazione lipidica (LPO) 
 
È un prodotto di reazione dell’ossigeno molecolare che può 
reagire con macromolecole cellulari critiche, con p ossibili 
relazioni all’inattivazione degli enzimi (Wright e Welbourn, 
2002). L’ossidazione di acidi grassi poliinsaturi è  
un’importante conseguenza dello stress ossidativo. Il processo 
della LPO si svolge in una catena di reazioni e, co me nel caso 
del ciclo redox, dimostra l’abilità di una singola specie di 
radicali di propagare un gran numero di reazioni bi ochimiche 
dannose (van der Oost, et al., 2003). 
 
 
1.6.7- Danno al DNA 
 
Gli inquinanti marini producono conseguenze multipl e a livello 
di organismo, popolazione ed ecosistema influenzand o le 
funzioni degli organi, fitness riproduttiva, soprav vivenza 
della specie, dimensione della popolazione e biodiv ersità. Fra 
questi, i composti cancerogeni sono di particolare interesse, 
infatti sono stati descritti in pesci e bivalvi alc uni tipi di 
tumore (Mix, 1986; Malins et al.,1988; Bolognesi, 1 990; Gopal 
and Pathak, 1993). Recentemente, le preoccupazioni riguardo ai 
composti organici persistenti (POPs) sono state con validate 
(Siu et al., 2004).  
I POPs non provocano solo un effetto tossico genera le, ma sono 
conosciuti anche per essere genotossici ad esempio possono 
alterare l’integrità della struttura del DNA, sia d irettamente 
che attraverso i loro metaboliti (Shugart, 1995). I  composti 
genotossici come i POPs possono causare mutagenesi (Siu et 
al., 2004). Si deve notare che l’effetto cronico de i POPs può 
essere studiato più appropriatamente usando mitili selvatici, 
nei cui tessuti questi inquinanti persistenti posso no 
accumularsi ed agire per anni. In questo caso gli i nquinanti 
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possono influenzare la fisiologia dell’organismo ne l lungo 
termine. 
Alterazioni del DNA indotte da agenti fisici e chim ici 
includono rotture singole o doppie dell’elica, modi ficazione 
delle basi, collegamenti DNA-DNA e collegamenti DNA -proteine. 
Le rotture dei filamenti della doppia elica possono  essere 
indotte indirettamente da un’interazione con radica li 
del’ossigeno, o come conseguenza di processi di apo ptosi o 
necrosi (Eastman e Barry, 1992; Speit e Hartmann, 1 995).  
 
 
 
 
 
1.7- Acquacoltura e GIS 
 
Le mappe sono il metodo tradizionale di immagazzina re e 
mostrare le informazioni geografiche. Una mappa è u na 
rappresentazione grafica di attributi di differente  tipo 
(numerali, ordinali o nominali) e natura (naturali,  
artificiali o entrambi) di una parte della superfic ie 
terrestre per mezzo di segni e simboli, ad una scal a 
stabilita, in una specifica proiezione e con un’ori entazione 
geografica indicata. Una mappa mostra tre tipi di i nformazioni 
sugli attributi geografici: 
• Localizzazione  georeferenziata ed estensione 
dell’attributo; 
• Caratteristiche dell’attributo; 
• Relazioni dell’attributo ad altri attibuti. 
L’analisi georeferenziata è un tool particolarmente  adatto 
alle esigenze di analisi bidimensionale e distribui ta tipica 
dell’acquacoltura, anche in ottica di facile ed imm ediata 
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comprensione per il personale tecnico e per stackeh olders non 
specializzati. 
Un GIS è un sistema informativo computerizzato che permette 
l'acquisizione, la registrazione, l'analisi, la 
visualizzazione e la restituzione di informazioni d erivanti da 
dati geografici (geo-riferiti). Secondo la definizi one di 
Burrough (1986) "il GIS è composto da una serie di 
strumenti software per acquisire, memorizzare, estr arre, 
trasformare e visualizzare dati spaziali dal mondo reale". 
Trattasi quindi di un sistema informatico in grado di 
produrre, gestire e analizzare dati spaziali associ ando a 
ciascun elemento geografico una o più descrizioni 
alfanumeriche. 
La creazione di un GIS necessita quindi in fase pre liminare 
dell’acquisizione di dati geografici che possono de rivare da 
differenti fonti: cartografia, foto aeree, immagini  da 
satellite, indagini dirette. Ai dati geografici è p oi 
possibile relazionare sia le coordinate sia identif icano la 
loro posizione sul territorio (Dati spaziali), che attributi 
descrittivi di ogni tipo (Dati aspaziali). La parti colarità 
che contraddistingue però un GIS dalle precedenti t ipologie di 
sistemi (es. CAD, DBMS) è la capacità di integrare i dati 
georeferenziati attraverso strumenti di analisi qua li: la 
selezione e la ricerca spaziale, la sovrapposizione  di livelli 
informativi (map overlay), la generazione di modell i digitali 
(DTM), la creazione di tabelle di attributi (un dat abase 
relazionale interrogabile mediante SQL, Structered Query 
Language). In questo studio è stato utilizzato ArcG IS 9.3 ® di 
ESRI©. 
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1.8- Scopi della ricerca 
 
Il lavoro presentato in questa tesi è stato condott o con le 
seguenti finalità: 
  
 
 
 
 
 
 
 Sviluppare una batteria di biomarker per caratteriz zare e 
valutare   nel tempo e nello spazio la biodisponibi lità e 
l’effetto di contaminanti rappresentati dai residui  della 
piscicoltura. 
 
 Caratterizzare la fitness degli organismi sentinell a 
Scrobicularia plana tramite l’indice gonadosomatico (GSI) 
ed epatosomatico (HSI). 
 
 Analizzare alcuni parametri abiotici del Rio San Pe dro 
per una prima valutazione e caratterizzazione della  
qualità delle acque. 
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2.- Materiali e metodi 
 
 
2.1- Il campionamento 
 
 
2.1.1- Punti di campionamento 
 
Il campionamento è stato effettuato dal 28/09/10 al  22/10/10 
date e orari concomitanti al livello di bassa marea  così da 
semplificare le operazioni di prelievo degli organi smi in 
situ. 
I punti di campionamento (mostrati in figura) sono stati 
scelti nel seguente modo: 
-  Punti 1 e 2: si è cercato di campionare questi due punti 
rispettivamente circa cento metri prima e dopo il p unto 
di scarico delle acque dell’acquacoltura. Questo al  fine 
di non essere sottoposti allo stress idrogeologico che 
uno scarico di questo tipo produce, ma nel contempo  
essere sufficientemente vicini alla possibile fonte  di 
inquinamento. 
-  Punto 3: questo punto è stato scelto in quanto post o fra 
le due zone in cui virtualmente viene diviso il fiu me 
(Tovar et al., 2000a) a causa di differenze sostanz iali 
nella chimica dell’acqua. 
-  Punto 4: in questa zona il ricambio d’acqua cominci a a 
diventare importante, e si suppone quindi che la qu alità 
dell’acqua cominci a migliorare sostanzialmente 
-  Punto 5: è il nostro punto di controllo molto vicin o alla 
“foce” di questo braccio di mare e la cui acqua pos siede 
sostanzialmente le stesse caratteristiche chimico/f isiche 
dell’acqua della baia. 
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Una volta arrivati sul campo si è cercata la zona p iù idonea 
al campionamento tenuti in considerazione alcuni as petti 
pratici quali l’accessibilità alle rive del fiume e  la 
vicinanza di una strada dove parcheggiare il veicol o nel quale 
verranno poi portati i campioni (Fig. 9). 
 
Risolti questi problemi logistici, per prima cosa s i sono 
determinate e trascritte  le coordinate geografiche  del punto 
di campionamento col GPS, poi si è effettuato il ca mpionamento 
degli organismi per le analisi di laboratorio e inf ine si sono 
raccolti alcuni dati fisico-chimici dell’acqua supe rficiale e 
interstiziale. 
Fig. 9: Immagine della zona di campionamento con evidenziati i punti di campionamento da 1 a 5 (5 punto di 
controllo), il punto di scarico delle acque  residuali e contornata di giallo la Fish farm A 
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2.1.2- Il campionamento degli organismi 
 
Per ogni punto di campionamento si sono raccolti al l’incirca 
30 organismi per ottenere un buon rapporto benefici /costo (in 
quanto la raccolta di più organismi ci avrebbe perm esso di 
effettuare più repliche ma il costo in termini di t empo per il 
loro dissezionamento e analisi risultava eccessivo,  come così 
la raccolta di meno organismi non ci avrebbe permes so di 
effettuare abbastanza repliche per un lavoro statis ticamente 
accettabile); gli organismi sono stati prelevati in  3 zone 
diverse del punto di campionamento per ridurre al m inimo la 
variabilità ambientale. 
Gli organismi sono stati poi puliti dal fango con a cqua del 
rio San Pedro e posti in casse di plastica sopra un  panno 
inumidito per il trasporto nei laboratori del CASEM  (Centro 
Andaluz Superior de Estudios Marinos) a Puerto Real  dove sono 
stati posti in acquario per circa due ore con acqua  di mare 
sintetica per depurarli di modo che le analisi di l aboratorio 
fossero influenzate il meno possibile dal contenuto  stomacale 
(cibo e sedimento). Successivamente si sono congela ti gli 
organismi a -20°C interi in buste di plastica etich ettate. 
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2.1.3- Il campionamento dell’acqua superficiale 
 
Il campionamento dell’acqua superficiale è stato sv olto nel 
punto più vicino a dove sono state raccolti gli org anismi, si 
sono utilizzate quattro sonde differenti. Per effet tuare le 
misure si è raccolto un campione di acqua in un con tenitore di 
vetro e si è proceduto nel seguente ordine: 
1.  ossigeno disciolto (per primo in quanto il suo valo re può 
variare sensibilmente con il campione sposto all’ar ia 
aperta); 
2.  temperatura (in quanto data la temperatura esterna e il 
modesto quantitativo di campione la misura poteva v ariare 
sensibilmente); 
3.  pH; 
4.  Salinità. 
 
2.1.4- Il campionamento dell’acqua interstiziale 
 
Il campionamento dell’acqua interstiziale è stato s volto 
effettuando un buco nel fango di qualche decina di centimetri, 
in un punto molto vicino a dove sono stati raccolti  gli 
organismi. Si è aspettato che il buco si riempisse di acqua 
proveniente dal resto del terreno avendo cura che l ’acqua che 
era sulla superficie del suolo non entrasse nel buc o. A questo 
si è proceduto con la raccolta di un campione di ac qua in un 
contenitore di vetro e si è proceduto nel seguente ordine: 
1.  ossigeno disciolto (per primo in quanto il suo valo re può 
variare sensibilmente con il campione esposto all’a ria 
aperta); 
2.  potenziale redox (per evitare che il campione varia sse il 
suo valore nell’esposizione all’aria aperta) 
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3.  temperatura (in quanto data la temperatura esterna e il 
modesto quantitativo di campione la misura poteva v ariare 
sensibilmente); 
4.  pH; 
5.  salinità. 
 
2.1.5- Preparazione degli organismi per le analisi 
 
per prima cosa abbiamo riempito di acqua le buste d i plastica 
dove avevamo congelato gli organismi per fare in mo do che non 
si scongelassero troppo rapidamente e i tessuti non  si 
degradassero. Una volta scongelati si è proceduto a lla 
dissezione degli organismi con la separazione di go nadi, 
branchie e ghiandola digestiva. Per ogni punto di 
campionamento e zona abbiamo fatto dei pool di tre dei tessuti 
dissezionati per diminuire la variabilità individua le degli 
organismi. Questi pool sono stati poi messi in eppe ndorf 
adeguatamente etichettate e conservate a -20°C. 
 
 
2.1.6- Preparazione omogenato 
 
Per fare l’omogenato, abbiamo unito 2 pool di ghian dole 
digestive dato il loro basso peso. In seguito è sta ta 
effettuata una diluizione 1:3 con buffer di omogene izzazione 
(per ogni grammo di tessuto 3ml di buffer) posto tu tto in una 
falcon da 50ml e omogenato con ULTRA-TURRAX IKA T25  ad una 
velocità di 21/min*1000 per 30 secondi.  
Dall’omogenato così ottenuto abbiamo prelevato una piccola 
parte per effettuare alcuni biomarker, aliquotato i n eppendorf 
da 1ml, etichettato e posto a -80°C (Tab. 1). Il re stante 
omogenato è stato centrifugato a 15000g per 20 min a 2°C 
(S15). Al termine della centrifugata si è prelevato  il 
sovranatante (SN) e si è aliquotato in eppendorf da  1ml in 
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quantità necessarie ad effettuare le analisi di cia scun 
biomarker in duplicato (Tab. 2). Tutte le aliquote sono state 
poi etichettate e poste a -80°C. 
 
 
S15 Biomarker  
Volume min S15  
(µl) 
Diluizione 
tessuti 
  EROD 50µL X 2 1:3 
  GST 50µL X 2 1:3 
  DBF 50µL X 2 1:3 
  GPX 20µL X 2 1:3 
  GR  15µL X 2 1:3 
  
Proteine 
totali 
10µL X 2 
1:3 
Tab. 1: in questa tabella si sono riuniti i biomarker da svolgere sul centrifugato di omogenato di campione, 
si è specificato inoltre la diluizione con la quale si sono omogenati e il volume minimo di sovranatante da 
ottenere per poter svolgere il relativo biomarker, in duplicato 
 
 Biomarker  
Volume min 
omogenato   
(µl) 
Diluizione 
tessuti 
 
Danno al 
DNA 
25µL X 2 
1:3 
 LPO 150 X 2 1:3 
 
Proteine 
totali 
10µL X 2 
1:3 
 
Tab. 2: in questa tabella si sono riuniti i biomarker da svolgere sull’omogenato di campione, si è specificato inoltre la 
diluizione con la quale si sono omogenati e il volume minimo di omogenato da ottenere per poter svolgere il relativo 
biomarker, in duplicato 
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2.2- Analisi biomarker 
 
 
2.2.1- Determinazione delle proteine totali (PT) 
 
Per la determinazione delle proteine totali si è ut ilizzato il 
protocollo di Bradford. L’attività è stata determin ata con lo 
spettrofotometro Infinite 200 PRO Multimode Micropl ate Reader 
from Tecan AG a 595nm. 
 
 
2.2.2- Attività della etossiresorufina-O-deetilasi (EROD)  
 
L’attività del sistema enzimatico monoossigenasi a funzione 
mista  (MFO) e più nello specifico del citocromo CYP1A, è stata 
misurata usando il protocollo Gagnè e Blaise (1993)  adattato 
da Martin-Diaz et al. (2007). In una micropiastra s cura (da 96 
pozzetti a fondo piano), si sono aggiunti 50µl di s ovranatante 
in duplicato e 160µl di 7-etossiresurfina (50µM). L a 
determinazione di 7-ethoxyresorufin nei campioni è stata 
portata avanti usando una curva di calibrazione di standard di 
Resorufin (5µM) a concentrazioni 0; 0.01; 0.025; 0. 05 e 
0.1µMol. Si è fatta partire la reazione con l’aggiu nta di 10 
µl di NADPH 1mM. La produzione di resorufin è stata  
determinata attraverso fluorimetria a 0, 15, 30, 45  e 60min in 
un fluorimetro Infinite 200 PRO Multimode Microplat e Reader 
from Tecan AG ad una banda di eccitazione di 516nm  e una 
banda di emissione di 600nm. I risultati sono espre ssi in 
ρmol/min*mgPT. 
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2.2.3- Attività della Dibenzilfluoresceina (DBF) 
 
L’attività della DBF è stata misurata utilizzando l o stesso 
metodo sopradescritto per l’EROD ma utilizzando la 
dibenzilfluoresceina come substrato e la fluorescei na per la 
curva degli standard.  
La produzione di fluoresceina è stata determinata a ttraverso 
fluorimetria a 0, 15, 30, 45 e 60min in un fluorime tro 
Infinite 200 PRO Multimode Microplate Reader from T ecan AG ad 
una banda di eccitazione di 485nm e una banda di em issione di 
516nm. I risultati sono espressi in ρmol/min*mgPT. 
 
 
2.2.4- Attività dalla Glutatione S-transferasi (GST ) 
 
L’attività del GST è stata determinate usando il pr otocollo 
McFarland et al. (1999) adattato da Martin-Diaz et al. (2007). 
La soluzione tampone contenente GSH (buffer GSH) è stato 
preparato aggiungendo a 400ml di acqua distillata, 0.01g di 1-
cloro-2,4-dinitrobenzene 1mM, 0.015g di GSH 1mM, 0. 37g di NaCl 
125mM e 0.12g di Hepes 10mM. È stato portata questa  soluzione 
ad un volume di 500ml e ad un pH di 6.5, in seguito  viene 
conservata a 4°C.  
In un micro piastra trasparente (da 96 pozzetti a f ondo piano) 
si è proceduto all’aggiunta di 50µl di sovranatante  in 
duplicato e a 200µl di buffer GSH. L’attività della  GST è 
stata misurata in uno spettrofotometro Infinite 200  PRO 
Multimode Microplate Reader from Tecan AG. L’assorb anza è 
stata ottenuta ad una lunghezza d’onda di 340nm ogn i 5min per 
30 min. i risultati sono espressi in µmol/min*mgPT.  
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2.2.5- Attività della glutatione perossidasi (GPX)   
 
La metodologia utilizzata per la determinazione di questa 
attività è quella di McFarland et al. (1999) adatta ta da 
Martin-Diaz et al. (2007). 
L’attività della GPX è stata misurata con lo spettr ofotometro 
Infinite 200 PRO Multimode Microplate Reader from T ecan AG a 
340nm ogni 10s per 3min a 30°C usando come substrat o cumene 
idroperossido (1mM). Il calo nell’assorbanza del NA DPH 
misurata a 340nm durante l’ossidazione del NADPH a NADP, è 
indicativo dell’attività del GPX. I risultati sono espressi in 
nmol/min*mgPT. 
 
 
2.2.6- Attività della Glutatione reduttasi (GR) 
 
L’attività del GR è stata determinate usando il pro tocollo 
McFarland et al. (1999) adattato da Martin-Diaz et al. (2007). 
La miscela di reazione contiene come substrato glut atione 
ossidato (10mM). L’attività è stata determinata con  lo 
spettrofotometro Infinite 200 PRO Multimode Micropl ate Reader 
from Tecan AG a 340nm ogni 2min per 10min a 30°C.  
Il calo nell’assorbanza del NADPH misurata a 340nm durante 
l’ossidazione del NADPH a NADP, è indicativo dell’a ttività del 
GR. I risultati sono espressi in nmol/min*mgPT. 
 
 
2.2.7- Perossidazione lipidica (LPO) 
 
Lo stress ossidativo può derivare dai perossisomi c he 
danneggiano direttamente cellule e tessuti, o forma re i propri 
prodotti più reattivi. 
La metodologia di Wills (1987) adattata da Martin-D iaz et al. 
(2007) dà una misura fluorimetrica che fornisce un buon indice 
di perossidazione lipidica. La soluzione standard d i 
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tetrametossipropano (TMP) allo 0.0001% è stata prep arata e 
conservata in eppendorf da 1.5ml. in altre eppendor f si sono 
aggiunti 75µl di campione, 75µl di acqua milliQ, 30 0µl di 
acido tricloroacetico (TCA) al 10%, 1mM FeSO 4, 150µl di acido 
tiobarbiturico (TBA) al 0.67% e incubate in un Unit ronic 320 
OR P Selecta Heater ® a 70°C per 10min. In seguito sono stati 
aggiunti 200µl di soluzione standard ad una micropi astra scura 
(da 96 pozzetti a fondo piano) e 200µl di campione così 
preparato. Si è misurata la fluorescenza in un fluo rimetro 
Infinite 200 PRO Multimode Microplate Reader from T ecan AG ad 
una banda di eccitazione di 516nm e una banda di em issione di 
600nm. I risultati sono espressi in µmol/mgPT. 
 
 
2.2.8- Danno al DNA 
 
Il danno al DNA è stato valutato tramite il protoco llo di 
Olive (1988), Gagné e Blaise (1995) adattato da Mar tin-Diaz et 
al. (2007). 
La preparazione dei campioni è avvenuta ponendo 25µ l di 
campione in eppendorf con 200µl di SDS al 2%, 200µl  di KCl. Le 
eppendorf così preparate sono state prima incubate in un bagno 
a 60°C per 10min poi 30min a 4°C. Al termine di que sto si è 
proceduto alla centrifugazione delle stesse a 8.000 g per 5min 
a 4°C. In una piastra scura (da 96 pozzetti a fondo  piano) si 
sono posti 50µl di sovranatante. La determinazione del danno 
al DNA di è stata portata avanti usando una curva d i 
calibrazione di standard di sperma di salmone a con centrazioni 
0; 0.9; 2.27; 4.55; 9.09; 18.2; 45.55µMol. La reazi one è stata 
fatta partire con l’aggiunta di 150µl di Hoechst (s ubstrato) 
per ogni pozzetto. 
Si è misurata la fluorescenza in un fluorimetro Inf inite 200 
PRO Multimode Microplate Reader from Tecan AG ad un a banda di 
eccitazione di 360nm e una banda di emissione di 45 0nm. I 
risultati sono espressi in µg/mgPT. 
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Analisi statistica 
 
Le risposte dei biomarker sono state analizzate usa ndo il 
pacchetto di software statistici PASW statistic 17 SPSS inc®. 
Sono state determinate differenze significative tra  i tessuti 
degli organismi nei punti di esposizione e i tessut i degli 
organismi nel punto di controllo usando l’ANOVA ad una via 
seguita da una comparazione multipla con il test di  Tuckey e 
il test di Dunett. Il livello di significatività è stato 
impostato a p<0,05 . Similarmente è stata analizzata la 
significatività delle differenze dell’indice gonado somatico ed 
epatosomatico tra i punti di campionamento esposti e il punto 
di controllo. In aggiunta è stata analizzata la cor relazione 
di Pearson fra i biomarker e fra i due indici con u n livello 
di significatività impostato a p<0,01  e p<0,05 .  
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2.4- Creazione del GIS 
 
 
2.4.1 Il GPS 
 
Da oltre dieci anni la tecnologia GPS ha rivoluzion ato la 
gestione faunistica in ogni settore. Il Global Posi tioning 
System (GPS), abbreviazione di NAVSTAR GPS, acronim o di 
NAVigation System Time And Ranging Global Positioni ng System, 
è un sistema di posizionamento su base satellitare,  a 
copertura globale e continua, gestito dal dipartime nto della 
difesa statunitense. 
Attualmente ci sono 31 satelliti attivi nella coste llazione 
GPS. I satelliti supplementari migliorano la precis ione del 
sistema permettendo misurazioni ridondanti. Al cres cere del 
numero di satelliti, la costellazione è stata modif icata 
secondo uno schema non uniforme che si è dimostrato  
maggiormente affidabile in caso di guasti contempor anei di più 
satelliti. 
Il principio di funzionamento si basa su un metodo di 
posizionamento sferico, che consiste nel misurare i l tempo 
impiegato da un segnale radio a percorrere la dista nza 
satellite-ricevitore. Conoscendo il tempo impiegato  dal 
segnale per giungere al ricevitore e l'esatta posiz ione di 
almeno 4 satelliti è possibile determinare la posiz ione nello 
spazio del ricevitore stesso.  
Il GPS applicato allo studio della fauna ha permess o di 
collegare la dispersione delle popolazioni animali con 
esattezza, migliorandone la conoscenza delle dinami che di 
popolazioni e le conoscenze ecologiche, e permetten do misure 
di gestione mirate e puntiformi estremamente più ef ficaci di 
quanto si potesse immaginare prima che questa tecno logia fosse 
disponibile. 
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2.2.2- Acquisizione immagine 
 
Le immagini fornite per questa tesi provengono da u n 
satellite, facente parte di una costellazioni di sa telliti 
(DigitalGlobe),  innovativo lanciato nell’ottobre o ttobre del 
2009, Worldview-2 acquisisce immagini multispettral i ad 8 
bande con risoluzione massima di 1,8 metri, e  imma gini 
pancromatiche con risoluzione di 46 centimetri (i f otogrammi 
vengono commercializzati con la risoluzione di 50 c m nel 
pancromatico e 2 metri nel multi spettrale RGB). 
In particolare WorldView-2 è il primo satellite com merciale ad 
alta risoluzione in grado di acquisire, accanto all e quattro 
tipiche bande Blu, Verde, Rosso ed Infrarosso Vicin o, quattro 
ulteriori bande mulispettrali, "inedite" su un sate llite ad 
altissima risoluzione: 
• la Coastal Band  (400 - 450 nm), utile per lo studio di 
aree costiere, grazie alle sue caratteristiche di 
penetrazione nell`acqua, e ideale per migliorare i 
risultati nei processi di correzione atmosferica; 
• la Yellow Band  (585 - 625 nm): molto importante per 
rendere meglio i colori naturali delle immagini e p er 
ottimizzare i processi di classificazione; 
• la Red Edge Band  (705 - 745 nm): fondamentale per 
l`analisi approfondita delle condizioni di salute d ella 
vegetazione; 
• la Near Infrared 2 Band  (860 - 1040 nm): una seconda 
banda nell`infrarosso vicino, meno influenzata dall e 
condizioni atmosferiche, estremamente utile a suppo rto 
dell'analisi della vegetazione e delle biomasse. 
 
Per questa tesi si è scelto di utilizzare l’immagin e a tre 
bande R (Red 630-690 λ) (Fig. 10), G (Green 510-580 λ) (Fig. 
11), B (Blue 450-510) (Fig. 12). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig.10: Immagine a banda rossa (R)
Fig. 12: Immagine a 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 11: Immagine a banda verde (G)
banda blu (B) 
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Tramite l’utilizzo di ArcToolbox(in ArcGis) e il co mando 
Composite Bands si è proceduto all’unione delle tre  immagini. 
La differenza tra un’immagine in scala di grigi e u n’immagine 
RGB è il numero dei “canali di colore”, un’immagine  in scala 
di grigi ne possiede solo uno; un’immagine RGB ne p ossiede 
tre, sovrapposte, ognuna con un filtro colorato 
rispettivamente di rosso, verde e blu.  
Dall’unione dei tre canali dell’immagine RGB si ott iene 
l’immagine con i colori reali  percepiti dall’occhi o umano 
(Fig. 13). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Fig. 13: Immagine RGB ottenuta dalla sovrapposizione delle tre bande separate 
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2.2.3- Georeferenziazione immagine 
 
 
L’immagine grezza da satellite, ricostruita dalla 
sovrapposizione delle bande, deve essere in seguito  
georeferenziata , ossia ogni punto dell’immagine de ve essere 
correttamente messo in relazione ad un punto esatto  della 
superficie terrestre secondo un sistema di coordina te scelto 
dall’operatore. Tale procedura viene correntemente realizzata 
mediante un registro di punti di controllo terrestr e definito 
per coordinate conosciute, in modo tale che l’infor mazione 
vettoriale che si elabora sull’immagine satellitare  mantenga 
la posizione di coordinate desiderata. A tale scopo  si è 
utilizzato un poligono di vettori georeferenziato d ella costa 
di Cadice (Fig. 14).  
 
 
 
Fig. 14: Immagine del poligono di vettori georeferenziato della costa di Cadice tramite la quale andremo a 
georeferenziare l’immagine satellitare 
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A questo punto attraverso punti di controllo ricono scibili in 
modo univoco si procede quindi a georeferenziare l’ immagine, 
Questa procedura è la più semplice, e si può utiliz zare 
nell’ipotesi di avere a disposizione un layer già r eferenziato 
nel sistema di coordinate voluto e che comprenda pu nti in 
comuni con l’immagine da referenziare. La procedura  di 
georeferenziazione per punti di controllo è stata e seguita con 
la funzione “add control points” del menu Georefere ncing di 
ArcGis (Fig. 15). 
 
Fig. 15: inserimento di due punti di controllo, si noti come l’immagine satellitare cominci a sovrapporsi al poligono 
vettoriale georeferenziato 
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Una volta georeferenziata (Fig. 16) la nostra immag ine 
satellitare, procediamo ad inserire i punti di camp ionamento 
ottenuti con il GPS (Fig. 17). 
 
 
 
Il dispositivo utilizzato in questo studio è un GPS  Garmin 
eTrex che si serve di un ricevitore a 12 canali par alleli che 
individuano e seguono costantemente 12 satelliti pe r calcolare 
e aggiornare la posizione, presenta un errore di 
posizionamento inferiore ai 15 metri con velocità a  tasso 
costante pari a 0,05 metri al secondo. La posizione  può essere 
espressa in coordinate geografiche metriche.  
 
Fig. 16: Dopo l’inserimento di un numero adeguato di punti di controllo la nostra immagine satellitare presenta 
un’ottima corrispondenza con il poligono vettoriale della costa di Cadice. 
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Fig. 17: L’immagine satellitare georeferenziata con i punti di campionamento inseriti dai dati raccolti con il GPS Garmin eTrex 
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3.- Risultati  
 
 
3.1- Indice gonadosomatico ed epatosomatico 
 
Per avere una prima valutazione dello stato di salu te degli 
organismi si è proceduto ad effettuare il calcolo d ell’indice 
gonadosomatico (GSI) (Fig. 18) ed epatosomatico (HS I) (Fig. 
19). 
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Fig. 18: distribuzione dell’indice gonadosomatico (GSI) tra i punti di campionamento 
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Fig. 19: distribuzione dell’indice epatosomatico (HSI) tra i punti di campionamento 
 
 
L’ANOVA mostra una differenza significativa ( p<0,05 ) fra i 
punti di impatto e la zona di controllo per l’indic e 
gonadosomatico mentre per l’indice epatosomatico mo stra una 
differenza significativa ( p<0,05 ) fra i punti 1, 2 ,3 e il 
punto 5 (controllo). Sono state inoltre studiate le  
correlazioni tra questi due indici e rispetto ai pu nto di 
campionamento (Tab. 3). Il test di Pearson mostra u na 
correlazione negativa ( p<0,05 ) fra HSI e punti di 
campionamento.  
 
Correlazione di 
Pearson 
Sito di 
campionamento 
(HSI) (GSI) 
Sito  di 
campionamento 
1     
(HSI)  -,483 *  1   
(GSI)  ,243 -,189 1 
 
Tab. 3: Correlazione di Pearson tra zona di campionamento, indice gonadosomatico e indice epatosomatico 
* La correlazione è significativa allo 0.05 (a 2 code ) 
** La correlazione + significativa allo 0,01 (a 2 code) 
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3.2- Risultati biomarker 
 
 
 
3.2.1- Attività dell’etossiresorufina-O-deetilasi ( EROD)  
 
L’attività dell’ etossiresorufina-O-deeilasi  nelle ghiandole 
digestive di Scrobicularia plana varia da 0,00066 a 0,0114 
ρmol/min*mgPT (Fig. 20). Sono presenti due picchi di  attività 
nelle zone 1 e 4 che presentano una differenza sign ificativa 
(p<0,05) rispetto al punto 5 (controllo). 
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Fig. 20: Attività della EROD nei punti di campionamento. Punti 1 e 4 significativamente differenti (p<0,05) rispetto al 
punto di controllo (rp5) 
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3.2.2- Attività della Dibenzilfluoresceina (DBF) 
 
L’attività della Dibenzylfluoresceina  nelle ghiandole 
digestive di Scrobicularia plana varia da 0,39 a 0,55 
ρmol/min*mgPT (Fig. 21). L’analisi non ha dimostrato  
differenze significative nell’attività tra le zone di 
campionamento.  
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Fig. 21: Attività della DBF nei punti di campionamento. Nessuna differenza significativa riscontrata 
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3.2.3- Attività dalla glutatione S-transferasi (GST ) 
 
L’attività della Glutatione S-tranferasi  nelle ghiandole 
digestive di Scrobicularia plana varia da 0,41 a 0,56 
µmol/min*mgPT (Fig. 22). L’analisi non ha dimostrat o 
differenze significative nell’attività tra le zone di 
campionamento. 
 
 
 
 
 
GST
Sito di campionamento
rp1 rp2 rp3 rp4 rp5
µ
m
ol
/(
m
in
*m
g 
P
T
)
0,0
0,2
0,4
0,6
0,8
 
 
Fig. 22: Attività della GST nei punti di campionamento. Nessuna differenza significativa riscontrata 
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3.2.4- Attività della glutatione perossidasi (GPX)   
 
L’attività della Glutatione perossidasi  nelle ghiandole 
digestive di Scrobicularia plana varia da 0,042 a 0,074 
nmol/min*mgPT (Fig. 23) L’analisi non ha dimostrato  differenze 
significative nell’attività tra le zone di campiona mento. 
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Fig. 23: Attività della GPX nei punti di campionamento. Nessuna differenza significativa riscontrata 
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3.2.5- Attività della glutatione reduttasi (GR) 
 
L’attività della Glutatione reduttasi  nelle ghiandole 
digestive di Scrobicularia plana varia da 0,019 a 0,032 
nmol/(min*mg PT) (Fig. 24). È presente un picco di attività 
nella zona 3 che presenta una differenza significat iva 
(p<0,05) rispetto al punto 5 (controllo). 
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Fig. 24: Attività della GR nei punti di campionamento. Punto 3 significativamente differente (p<0,05) rispetto al punto di 
controllo (rp5) 
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3.2.6- Perossidazione lipidica (LPO) 
 
L’attività della perossidazione lipidica  nelle ghiandole 
digestive di Scrobicularia plana varia da 0,013 a 0,037 
µmol/mgPT (Fig. 25). Sono presenti tre picchi di at tività 
nelle zone 1, 2 e 4 che presentano una differenza 
significativa (p<0,05) rispetto al punto 5 (control lo). 
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Fig. 25:  Attività della LPO nei punti di campionamento. Punti 1, 2 e 4 significativamente differenti (p<0,05) rispetto al 
punto di controllo (rp5) 
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3.2.7- Danno al DNA 
 
L’attività del danno al DNA nelle ghiandole digesti ve di 
Scrobicularia plana varia da 0,16 a 1,33 µg/mgPT (Fig. 26).  
È presente un picco di attività nella zona 1 che pr esenta una 
differenza significativa (p<0,05) rispetto al punto  5 
(controllo). 
 
 
 
 
Danno al DNA
Sito di campionamento
rp1 rp2 rp3 rp4 rp5
µ
g/
m
g 
P
T
0,0
0,2
0,4
0,6
0,8
1,0
1,2
1,4
1,6
1,8
2,0
 
Fig. 26: Danno al DNA nei punti di campionamento. Punto 1 significativamente differente (p<0,05) rispetto al punto di 
controllo (rp5) 
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Sono state analizzate le correlazioni tra i biomark er studiati 
nei tessuti di Scrobicularia plana tramite la correlazione di 
Pearson. I risultati dimostrano una correlazione ne agtiva tra 
la zona di campionamento e attività dell’EROD ( p<0,05 ) e Danno 
al DNA e LPO ( p<0,01 ), dimostrano una relazione diretta tra 
GR, DBF e GST ( p<0,01 ), tra EROD, Danno al DNA e LPO ( p<0,01 ), 
infine una relazione diretta tra danno al DNA e LPO  ( p<0,05 ) 
(Tab. 4). 
 
 
Correlazione 
di Pearson 
Sito di 
campionamento  
GR GPX EROD DBF GST 
Danno 
al 
DNA 
LPO 
Sito  di 
campionamento  
1               
GR ,030 1             
GPX -,227 ,313 1           
EROD -,500 *  -,354  
-
,055 
1         
DBF -,091 
,858 *
*  
,163 -,255  1       
GST ,135 
,758 *
*  
,219 -,282  ,828 **  1     
Danno al DNA -,753 **  -,074  ,036 ,628 **  -,121  
-
,436 
1   
LPO -,644 **  -,253  
-
,127 
,869 **  -,079  
-
,343 
,503 *  1 
 
Tab. 4: Valutazione della correlazione di Pearson tra sito di campionamento e biomarker e tra i biomarker stessi.   
* La correlazione è significativa allo 0.05 (a 2 code ) 
** La correlazione + significativa allo 0,01 (a 2 code) 
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3.3- Parametri abiotici 
Di seguito i parametri abiotici dei punti di campio namento (Tab. 5). 
 
I dati così archiviati sono poi stati rappresentati  in grafici a colonne ponendo a confronto i 
dati delle acque superficiali e interstiziali.  
Come supporto alla presa di visione del problema ne l suo insieme si è scelto di rappresentare 
graficamente l’andamento dei dati abiotici raccolti  rappresentandoli tramite simboli graduati in 
ArcGIS dove a simbolo più grande corrisponde un val ore più alto della componente abiotica presa 
in esame. 
Punto di 
campionamento 
Ossigeno 
disciolto 
acqua 
superficiale 
(O2AS) 
Ossigeno 
disciolto 
acqua 
interstiziale 
(O2AI) 
Temperatura 
acqua 
superficiale 
(TAS) 
Temperatura 
acqua 
intersitziale 
(TAI) 
pH acqua 
superficiale 
(PHAS) 
pH acqua 
interstiziale 
(PHAI) 
Salinità 
acqua 
superficiale 
(SAS) 
Salinità 
acqua 
interstiziale 
(SAI) 
Potenziale 
redox acqua 
interstiziale 
(EHAI) 
rp1 5,40  0,04  22,8  24,0  7,29  7,28  30,2  25,1  67,3  
rp2 5,95  0,05  22,4  21,3  7,37  7,30  32,0  27,0  75,3  
rp3 4,66  0,05  21,7  22,4  7,57  7,44  32,0  30,8  88,7  
rp4 4,75  0,09  22,6  23,1  7,59  7,35  32,1  28,2  112,2  
rp5 5,23  1,56  22,3  22,2  7,80  7,62  30,8  33,0  125,9  
Tab. 5: Parametri abiotici dell’acqua superficiale (AS) ed interstiziale (AI) 
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La concentrazione di ossigeno varia di poco nell’ac qua 
superficiale, mentre si vede una chiara riduzione 
dell’ossigeno a livelli in tracce man mano che ci s i avvicina 
al punto di scarico delle acque residuali (Fig. 27) . 
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Fig. 27: Confronto fra ossigeno disciolto in acqua superficiale ed interstiziale nei punti di campionamento 
 
Di seguito l’implementazione in ambiente GIS dei da ti raccolti 
(Fig. 28) (Fig. 29). 
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Fig. 28: Distribuzione nei punti di campionamento dell’ ossigeno disciolto nell’acqua superficiale (O2_AS) 
Fig. 29: Distribuzione nei punti di campionamento dell’ ossigeno disciolto nell’acqua interstiziale (O2_AI) 
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La temperatura non mostra differenze marcate nei pu nti di 
campionamento e fra acqua superficiale ed interstiz iale. Solo 
nel punto di campionamento 1 mostra un valore legge rmente più 
alto degli altri (Fig. 30). 
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Fig. 30: Confronto fra temperatura in acqua superficiale ed interstiziale nei punti di campionamento 
 
 
 
Di seguito l’implementazione in ambiente GIS dei da ti raccolti 
(Fig. 31) (Fig. 32). 
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Fig. 31: Distribuzione nei punti di campionamento della temperatura nell’acqua superficiale (T_AS) 
Fig. 32: Distribuzione nei punti di campionamento della temperatura nell’acqua interstiziale (T_AI) 
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Sia nell’acqua superficiale che nell’acqua intersti ziale si 
vede un chiaro gradiente di aumento di pH man mano che ci si 
avvicina al mare aperto (Fig. 33). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
         Fig. 33: Confronto fra temperatura in acqua superficiale ed interstiziale nei punti di campionamento 
 
 
Di seguito l’implementazione in ambiente GIS dei da ti raccolti 
(Fig. 34) (Fig. 35). 
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Fig. 34: Distribuzione nei punti di campionamento della temperatura nell’acqua superficiale (PH_AS) 
Fig. 35: Distribuzione nei punti di campionamento del pH nell’acqua interstiziale (PH_AI) 
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La salinità non sembra variare in modo consistente nell’acqua 
superficiale mentre aumenta considerevolmente nell’ acqua 
interstiziale avvicinandosi al mare aperto (Fig. 36 ).  
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Fig. 36: Confronto fra salinità in acqua superficiale ed interstiziale nei punti di campionamento 
 
 
 
 
Di seguito l’implementazione in ambiente GIS dei da ti raccolti 
(Fig. 37) (Fig. 38). 
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Fig. 37: Distribuzione nei punti di campionamento della salinità nell’acqua superficiale (S_AS) 
Fig. 38: Distribuzione nei punti di campionamento della salinità nell’acqua interstiziale (S_AI) 
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Il potenziale redox mostra una relazione diretta co n 
l’avvicinarsi al mare aperto, aumentando allontanan dosi dal 
punto di scarico (Fig. 39).  
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Fig. 39: Valori del potenziale redox in acqua interstiziale nei punti di campionamento 
  
 
 
 
Di seguito l’implementazione in ambiente GIS dei da ti raccolti 
(Fig. 40) 
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Fig. 40: Distribuzione nei punti di campionamento del potenziale redox nell’acqua interstiziale (E0_AI) 
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4.- Discussione 
 
 
4.1- Parametri abiotici 
 
È importante analizzare le componenti abiotiche di un sistema 
in quanto possono influenzare ampiamente la sopravv ivenza e la 
fitness degli organismi che lo abitano, quindi una parte del 
mio studio è stata dedicata a questo.  
L’ossigeno disciolto misurato nelle acque interstiz iali ha 
mostrato valori molto bassi in tutti i punti di cam pionamento 
tranne nel punto di controllo indicando un forte st ress a 
livello dei sedimenti dovuta probabilmente all’alto  carico di 
materiale organico scaricato dalla piscicoltura. Qu esto crea 
ambienti anossici nei sedimenti dal momento che i 
microorganismi e i batteri completano la sua minera lizzazione. 
La temperatura al contrario non mostra significativ e 
differenze o alterazioni dovute allo scarico di acq ue 
residuali. 
Il pH presenta un aumento progressivo all’aumentare  della 
distanza dalla fonte di scarico delle acque residua li, dai 
valori molto bassi (7,3-7,4) nei punti di campionam ento 1 e 2 
fino ai valori considerati nella norma sia nelle ac que 
superficiali che interstiziali (7,6-7,8) nel punto di 
controllo. 
Si ritiene l’abassamento del pH sia determinato dal la 
degradazione della sostanza organica scaricata dall a 
pescicoltura. 
La salinità nell’oceano varia dai 33 ai 37 psu; nel  Rio San 
Pedro il valore nelle acque superficiali è di 30-30  psu; nelle 
acque interstiziali sono stati registrati valori mo lto bassi 
(24 psu nel punto 1). Questo può essere dovuto ad u n evento 
piovoso accaduto pochi giorni prima in quanto l’uni co apporto 
di acqua dolce del Rio San Pedro sono le piogge.  
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In chimica, ad ogni reazione di ossido-riduzione è associato 
un parametro, il potenziale standard di riduzione ( E0), che ne 
misura, in condizioni ambientali standard, il 
potenziale riferito all'elettrodo standard a idroge no. Questo 
parametro può assumere valori positivi o negativi e d è un 
indicatore della spontaneità della reazione di ossi do-
riduzione: ogni specie chimica si trova in uno spec ifico stato 
di ossidazione; in presenza di un agente ossidante (o 
riducente) può ossidarsi (o ridursi) in virtù della  differenza 
di potenziale standard di riduzione. Le specie con i più alti 
valori del potenziale di riduzione (E 0 positivo) si comportano 
come agenti ossidanti, mentre quelle con i più bass i valori si 
comportano come agenti riducenti. La specie chimica  che si 
ossida quindi cede elettroni ed aumenta il numero d i 
ossidazione(>n.o.),la specie chimica che si riduce invece 
acquista quegli elettroni, diminuendo il numero di ossidazione 
(<n.o.). 
Nel nostro studio il potenziale redox aumenta nelle  acque 
interstiziali man mano che ci si allontana dallo sc arico delle 
acque residuali. Ciò dimostra che i sedimenti sono ricchi di 
ossigeno e quindi possono ossidare la materia organ ica 
aumentando il potenziale redox dell’acqua, mentre n elle zone 
vicine al punto di scarico l’ossigeno è a livelli t almente 
bassi che l’ossidazione è molto bassa abbassando co sì 
considerevolmente il potenziale redox dell’acqua. 
I dati abiotici sono stati anche rappresentati in u na mappa 
georeferenziata come supporto alla presa di visione  del 
problema nel suo insieme. 
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4.2- Parametri biotici 
 
Questa tesi è sviluppata all’interno di un progetto  più ampio 
e rappresenta il punto di partenza di un lavoro di tre anni, 
durante i quali la scelta della specie bioindicatri ce e dei 
parametri biotici potrà essere modificata o mantenu ta grazie 
ai dati ottenuti nel presente lavoro.  
Nella scelta delle specie per valutare la tossicità  dei 
sedimenti devono essere presi in considerazione, in sieme alle 
caratteristiche già descritte, la reattività delle specie, lo 
stadio vitale testato, la preferenza e la tolleranz a alle 
dimensioni delle particelle (Martín-Díaz et al., 20 07). In 
quest’ottica, Rams ăk et al. (2007) hanno stabilito che le 
specie utilizzate nei saggi biologici devono essere  sensibili, 
e la misura dei biomarker deve fornire una risposta  
riproducibile. Gli inquinanti organici sono compost i 
interessati nella produzione di specie reattive del l’ossigeno 
e la conseguente risposta compensatoria antiossidan te. Questi 
composti posseggono una ridotta solubilità in acqua , perciò, 
gli organismi filtratori come alcuni bivalvi ( Mytilus 
galloprovincialis ) saranno meno esposti al contaminante 
rispetto ai detritivori (deposit-feeder), come i gr anchi o 
altri bivalvi ( Scrobicularia plana ). Dal momento che questi 
ultimi si cibano direttamente dal sedimento saranno  più 
soggetti alle elevate concentrazioni di questi cont aminanti 
(Ramsăk et al., 2007). Boehm et al., (1982) hanno suggeri to 
che i detritivori rappresentano gli organismi ideal i tramite i 
quali può essere monitorato l’esposizione del benth os agli 
inquinanti. 
In generale i molluschi bivalvi marini hanno guadag nato 
un’importanza globale come biondicatori di inquinam ento marino 
e costiero; essi accumulano molto bene i contaminan ti chimici 
ambientali e perciò sono stati largamente utilizzat i in 
programmi di monitoraggio a livello nazionale ed 
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internazionale  (Med Pol, UNEP Mediterranean Biomon itoring; 
OSPAR Convention, RA.MO.GE. Viarengo et al., 2007).  La specie 
utilizzata in questo lavoro, Scrobicularia plana , rientra 
molto bene nei criteri per la selezione della speci e 
indicatrice per gli studi con biomarker indicati da  Leonzio et 
al. (2003). 
È importante riconoscere che la risposta degli indi vidui ai 
biomarker dipenderà sia dal carico di inquinante ch e 
l’organismo acquisisce sia dalla capacità dei sui m eccanismi 
metabolici di produrre una risposta. In altre parol e nella 
comparazione di due individui, differenze nella ris posta di un 
biomarker possono indicare differenze nel livello d i 
esposizione all’inquinante a cui sono stati soggett i, o che 
gli organismi hanno ricevuto un’esposizione identic a, ma hanno 
differenti capacità di risposta all’inquinante (Dep ledge, 
1994).    
 
 
4.2.1- Indice gonadosomatico ed epatosomatico 
 
La valutazione di questi indici rappresenta un prim o screening 
molto semplice e sensibile per determinare l’andame nto 
generale dello stato di salute degli organismi nell ’area di 
studio. 
Esistono pochi studi sull’effetto che i contaminant i hanno 
sullo sviluppo delle gonadi e l’indice gonadosomati co può 
servire come indicatore delle loro condizioni (Fing erman et 
al., 1998). L’utilità delle informazioni fornite no n riguarda 
solo l’individuo in sé, ma anche eventuali effetti dei 
contaminanti sulle generazioni future.  
In questo studio l’indice gonadosomatico presenta v alori bassi 
in tutti i punti di prelievo, che corrispondono a c irca la 
metà dei valori riscontrati nel punto di controllo.   
L’indice epatosomatico presenta una correlazione ne gativa 
significativa con i punti di campionamento e diminu isce man 
88 
 
mano che ci si allontana dal punto di scarico delle  acque 
residuali. 
Ciò può essere dovuto al fatto che in ambienti stre ssati 
l’organismo investe meno energia nello sviluppo del le gonadi 
(riproduzione) a favore di uno sviluppo di altri or gani come 
la ghiandola digestiva o le branchie (sopravvivenza  e 
crescita) (Martin Diaz et al., 2005).  
 
 
4.2.2- Biomarker 
 
La chimica analitica è ora talmente sofisticata che  gli 
inquinanti possono essere individuati anche a conce ntrazioni 
molto basse; tuttavia poiché non informano dell’eve ntuale 
interazione con i tessuti biologici il loro valore è linitato 
(Peakall et al., 1999; Butterworth et al., 1995). R ispetto 
alle analisi chimiche, i biomarker hanno il vantagg io di poter 
dimostrare se un organismo è significativamente esp osto o no 
ad un certo contaminante (Peakall et al., 1999; Lam  et al., 
(2003). In questo senso i biomarker possono fornire  
informazioni sulla esposizione e sullo stato di sal ute degli 
individui. Comunque le analisi sugli effetti biolog ici non 
rimpiazzeranno mai totalmente le analisi chimiche. Perciò 
l’approccio con i biomarker va considerato come un importante 
approccio complementare alle analisi convenzionali (Depledge e 
Fossi, 1994). 
Un importante vantaggio nell’uso dei biomarker è ch e 
forniscono una valutazione integrata nel tempo e ne llo spazio 
dei contaminanti biodisponibili, non solo relaziona ti alla 
loro presenza ma al loro effetto sugli organismi an che quando 
gli inquinanti non sono più presente (Amiard et al. , 2000; 
Wells et al., 2001; Hardy et al., 2003; Vijayavelb e 
Balasubramaniana, 2008). In aggiunta, i biomarker p ossono dare 
indicazioni sulla distribuzione dei contaminanti ne ll’ambiente 
(Amiard et al., 2000). Non meno importante, le risp oste dei 
89 
 
biomarker spesso persistono a lungo dopo un’esposiz ione 
transitoria ad un contaminante che è poi ad esempio  stato 
degradato e non è più rilevabile chimicamente. I bi omarker 
sono quindi definiti come indicatori a breve termin e di 
effetti biologici a lungo termine (Cajaraville et a l., 2000). 
Di conseguenza i biomarker possono rilevare eventi di 
inquinamento intermittenti che un monitoraggio di r outine non 
rileverebbe. In aggiunta, l’utilizzo di una batteri a di 
biomarker può rilevare la presenza di contaminanti la cui 
presenza non era stata presunta inizialmente (Wells  et al., 
2001; Handy et al., 2003). 
I biomarker agiscono come strumenti “early warning”  possedendo 
il potenziale di predire cambiamenti ad un livello più alto di 
organizzazione biologica es., popolazione, comunità , 
ecosistema (McCarty e Shugart, 1990; Lam et al., (2 003) 
permettendo l’inizio di strategie di bioremediation  prima che 
avvengano danni ambientali irreversibili con conseg uenze 
ecologiche. Moore et al., (2004). 
Le analisi tramite biomarker, sono in molti casi, 
considerevolmente meno dispendiose rispetto ad un’a mpia gamma 
di sofisticate analisi chimiche (Wells et al., 2001 ; Handy et 
al., 2003; Lam et al., 2003). Allo stesso modo, nel l’uso dei 
biomarker si devono considerare e avere ben chiari alcuni 
degli svantaggi, ad esempio il fatto che sono rare le 
pubblicazioni nelle quali sono state misurate solo i biomarker 
(Gray 2003), in più alcuni autori come Cajaraville et al., 
(2000); Handy et al. (2003) e Van der Oost et al.,( 2003) 
suggeriscono che non sarebbero da usare mai soli, m a 
incorporati come end point alternativi nel processo  di analisi 
dei rischi, in aggiunta affermano che non sempre i biomarker 
danno risposte positive causa-effetto. 
Il maggiore svantaggio nell’uso dei biomarker è rel azionato 
all’interferenza con altri fattori ambientali speci almente 
quando si utilizzano organismi in situ. 
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Lam et al., (2003) e Moore et al., (2004) suggerisc ono, per 
fare in modo che gli strumenti di valutazione del r ischio 
siano efficaci, che i biomarker siano capaci di for nire dati 
relazionati a processi ecologici significativi, il che 
richiede una conoscenza migliore di come i biomarke r si 
relazionano allo stato di salute in modo da svilupp are i loro 
valori interpretativi. Infine Martin Diaz et al., 2 004) 
specificano che per usare i biomarker come strument o per 
determinare la tossicità dell’ambiente acquatico si a 
importante stabilire un end point ben definito e te nere in 
conto non solo delle metodologie di laboratorio ma anche dei 
rilievi su campo e della scelta della specie biondi catrice più 
indicata. 
Riteniamo che in altri studi l’uso dei biomarker si  sia 
dimostrato utile nello stabilire evidenze dell’espo sizione a 
xenobiotici. 
Le valutazioni condotte sui biomarker mostrano che l’attività 
della EROD viene indotta nei punti di campionamento  1 e 4, 
segno che in queste zone gli organismi investono mo lta energia 
negli enzimi della Fase I quindi nella biotrasforma zione  
degli xenobiotici in composti generalmente più solu bili in 
acqua e quindi più facilmente escreti. Inoltre il r isultato 
del test di Pearson mostra una correlazione negativ a rispetto 
alla distanza dalla piscifattoria. Infatti si nota una 
diminuzione nell’attività dell’EROD con l’allontana rsi dal 
punto di scarico delle acque residuali, segno che m an mano che 
ci si allontana dalla supposta fonte di inquinament o 
l’attività dei meccanismi di detossificazione tende  a 
riportarsi ai valori di controllo. 
Molti studi condotti in laboratorio e in campo, uti lizzano in 
varie combinazioni sia singoli xenobiotici che loro  miscele, 
come pure acque superficiali, effluenti di scarico ed anche 
sedimenti (Melancon et al., 1989; Holm et al., 1993 ; Viganò et 
al., 1995; Parrot et al., 1995; Viganò et al., 1998 b). Nella 
larga maggioranza dei casi, è stato possibile osser vare un 
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incremento dose-dipendente dell’attività enzimatica , e nello 
specifico dell’attività EROD è stato documentato co me essa 
venga indotta da inquinanti come PCB i PCDD i PCDF ecc. la cui 
presenza è stata riscontrata in precedenti lavori e ffettuati 
in questa zona (Perez et al., 2004) (Solé et al., 2 009). 
Questi inquinanti sono composti principalmente di s intesi che 
resistono alla degradazione biologica e chimica. Pe r le loro 
caratteristiche chimico-fisiche sono particolarment e 
predisposti a causare fenomeni di bioaccumulo, 
bioconcentrazione e biomagnificazione, rappresentan do quindi 
un alto fattore di rischio per tutte le specie mari ne. Si 
accumulano prevalentemente nei grassi, infatti una peculiarità 
di questi composti è la loro elevata lipoaffinità c he li rende 
anche per questo motivo difficilmente eliminabili d agli 
organismi. Sono inoltre contraddistinti  da un’elev ata 
persistenza, sia come principi attivi sia con le lo ro forme 
metaboliche. Gli effetti dovuti alla esposizione cr onica a 
questi composti (come nel caso degli organismi pres i in esame) 
sono disfunzioni del sistema immunitario, anomalie 
riproduttive e comportamentali e carcinogenesi. 
Osserviamo comunque che negli organismi analizzati,  l’attività 
della DBF, enzima che come l’EROD catalizza le reaz ioni della 
Fase I, non ha mostrato differenze significative ne lla sua 
attività. 
 
L’attività della GST, enzima della Fase II che ha u na funzione 
detossificante tramite la formazione di coniugati c he 
inattivano e inducono l’eliminazione del composto x enobiotico, 
ed una funzione antiossidante mitigando l’effetto d i specie 
reattive dell’ossigeno (Landis e Yu, 1994; Newman e  Unger, 
2003; Landis e Yu, 2004), non mostra differenze sig nificative 
fra i punti di campionamento. 
I risultati sono in contraddizione con molti studi precedenti; 
Wright e Welbourn, (2002) infatti affermano che il livello di 
GSH nelle ghiandole digestive mostra un’alterazione  in 
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concomitanza all’esposizione ad agenti chimici che possono 
essere potenzialmente substrati o che formano inter medi 
reattivi dell’ossigeno. Dall’altro lato i nostri ri sultati 
sono in accordo con Van der Oost et al., (2003) che  riportano 
molti esempi in cui non si osserva differente attiv ità 
dell’enzima GST fra i siti contaminati da PAH, PCB,  etc e i 
siti di controllo. Anche Cossu et al., (1997) ripor tano che le 
risposte della GST agli inquinanti nelle specie acq uatiche 
sono conflittuali in quanto non si osserva sempre u na 
relazione tra inquinante e induzione enzimatica.  
È noto che gli xenobiotici possono produrre effetti  tossici 
relazionati allo stress ossidativo. La tossicità de ll’ossigeno 
è definita come effetti dannosi dovuti a specie rea ttive 
dell’ossigeno citotossiche, anche chiamati radicali  liberi (Di 
Giulio, 1989).  
Di Giulio et al., 1989 hanno osservato che il siste ma 
antiossidante agisce per prevenire il danno ossidat ivo 
eliminando le specie reattive dell’ossigeno e può e ssere 
indotto come risposta adattativa dopo l’esposizione  a PAH, 
permettendo all’organismo di dominare totalmente o 
parzialmente lo stress ossidativo in ambienti inqui nati. 
In questo lavoro è stato preso in considerazione l’ enzima 
parte del sistema di difesa antiossidante GPX, che però non 
mostra differenze significative fra i siti di campi onamento 
anche se si può notare un calo dell’attività con 
l’allontanarsi dal punto di scarico delle acque res iduali. 
Nonostante sia meno coinvolto nella difesa antiossi dante, la 
GR riveste un ruolo molto importante nel mantenere l’omeostasi 
GSH/GSSG in condizioni di stress ossidativo (Winsto n e Di 
Giulio, 1991). La GR catalizza la trasformazione de lla forma 
ossidata del bisolfuro del glutatione (GSSG) alla s ua forma 
ridotta (GSH), con la concomitante ossidazione del NADPH a 
NADP+. In questo studio si è verificato un innalzam ento 
significativo dell’attività della GR nel punto di 
campionamento 3 rispetto al controllo, segno che è in atto uno 
93 
 
stress ossidativo e l’organismo spende più energia nel 
mantenimento dell’omeostasi GSH/GSSG. 
 
La perossidazione lipidica è una conseguenza molto importante 
dello stress ossidativo. Il processo della LPO si a ttua in una 
catena di reazioni e, come nel caso del ciclo redox , mostra 
l’abilità di una singola specie di radicali di prop agare un 
gran numero di reazioni biochimiche dannose (van de r Oost, et 
al., 2003). 
I dati ottenuti in questa tesi mostrano come l’atti vità della 
LPO sia significativamente più alta nei punti di ca mpionamento 
1, 2 e 4, segno di un forte stress ossidativo a cui  
l’organismo viene sottoposto. Inoltre il risultato del test di 
Pearson mostra una correlazione negativa rispetto a lla 
distanza dei siti di campionamento dalla piscifatto ria, 
indicando una diminuzione nell’attività della LPO e  quindi 
dello stress ossidativo, con l’allontanarsi dal pun to di 
scarico delle acque residuali.  
I composti organici persistenti (POP) sono solitame nte 
presenti nel mare a concentrazioni molto basse. Com unque, a 
causa della loro persistenza, sono accumulati nei t essuti 
degli organismi marini ad alte concentrazioni, spes so più alte 
di quelle riscontrate in ambiente di molti ordini d i 
grandezza. I POP non provocano solo un effetto toss ico 
generale, ma sono conosciuti anche per essere genot ossici 
alterando l’integrità della struttura del DNA, sia 
direttamente che attraverso i loro metaboliti (Shug art, 1995). 
I composti genotossici come i POPs possono causare mutagenesi 
(Siu et al., 2004). 
In questo studio si è riscontrato un picco signific ativo del 
danno al DNA nel punto 1. Un’attività così alta for nisce una 
forte indicazione del fatto che nell’organismo sta agendo uno 
fattore di stress genotossico rilevante che va tenu to in 
considerazione. 
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Inoltre il risultato del test di Pearson mostra una  
correlazione negativa rispetto alla distanza dei si ti di 
campionamento dalla piscifattoria, indicando una di minuzione 
nell’attività del danno al DNA con l’allontanarsi d al punto di 
scarico delle acque residuali. Quindi man mano che ci si 
allontana dalla supposta fonte di inquinamento, dim inuisce il 
livello di danni che i composti chimici xenobiotici  provocano 
all’organismo. 
Quando una forza pro-ossidante supera le difese ant iossidanti, 
si stabilisce uno stress ossidativo (Doyote et al.,  1997). Ci 
sono casi in cui l’esposizione prolungata a contami nanti può 
anche risultare in un impoverimento dei componenti della 
risposta antiossidante all’effetto tossico (Reid et  al.,2003). 
 
In questo studio si è riscontrato un impoverimento 
nell’induzione della EROD che presenta valori diffe renti nei 
vari punti di campionamento, ma presenta al contemp o valori 
molto bassi di attività ed una correlazione positiv a con danno 
al DNA e LPO, segno che l’induzione è attiva ma mol to ridotta. 
Anche tra GST e GR esiste una correlazione diretta,  segno 
dell’alta attività della GST che necessità un’alta attività 
della GR nel mantenimento dell’omeostasi GSH/GSSG n ecessaria 
al suo funzionamento ottimale. 
La correlazione diretta tra danno al DNA e LPO è si ntomo di un 
elevato stress ossidativo sia a livello cellulare c he a 
livello nucleare.  
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5.- Conclusioni  
 
 
I risultati del presente lavoro hanno evidenziato 
l’alterazione di alcuni biomarker correlati allo st ress 
ossidativo nelle ghiandole digestive del bivalve S crobicularia 
plana, presumibilmente conseguente allo scarico di acque 
residuali di una pescicoltura. 
L’attività di EROD, GR, danno al DNA e LPO mostrano  differenze 
significative fra i punti di studio e il punto di c ontrollo 
dimostrando insieme ai dati abiotici un impatto neg ativo da 
parte della pescicoltura effettuata in questa zona.  EROD e GR 
mostrano come l’organismo metta in atto meccanismi di difesa 
allo stress derivato da inquinanti organici persist enti (POP) 
mentre LPO e danno al DNA mostrano che nonostante l e  difese 
messe in atto gli organismi presentano conseguenze dello 
stress. I dati abiotici supportano questo stress mo strando una 
modificazione delle acque superficiali e interstizi ali con 
l’avvicinarsi alla fonte di inquinamento: si rileva  infatti 
una diminuzione dell’ossigeno disciolto, e del pote nziale 
redox nelle acque interstiziali e del pH sia nelle acque 
superficiali che interstiziali. La variazione di qu esti 
parametri può rappresentare un ulteriore fattore di  stress per 
gli organismi presi in esame e più in generale per gli 
organismi presenti nell’area di studio come Nereis 
diversicolor (detritivoro), Carcinus maenas (detritivoro),  
Ruditapes phylippinarum (filtratore). Un’ulteriore dato a 
supporto di queste conclusioni è rappresentato dall ’indice 
gonadosomatico ed epatosomatico che dimostrano come  ci sia una 
differenza significativa tra gli organismi prelevat i nei siti 
di studio e il sito di controllo, denotando uno str ess 
nell’organismo che nelle zone di impatto presenta u n HSI molto 
alto segno che l’organismo spende più energia per l a 
sopravvivenza, quindi aumenta le dimensioni di orga ni come 
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ghiandola digestiva e branchie, per avere una maggi or 
possibilità di successo nella sopravvivenza, e al c ontrario 
non investe energie per la riproduzione limitando l o sviluppo 
delle gonadi. Nel punto di controllo gli organismi presentano 
gonadi molto sviluppate e strutture per l’alimentaz ione e 
assimilazione del cibo ridotte, segno che possono i nvestire 
energie per la riproduzione possedendo una buona fi tness.  
La qualità delle acque del fiume Rio Pedro è dunque  da tenere 
costantemente monitorata, e occorre condurre analis i chimiche 
sulle acque di scarico della piscicoltura per risal ire con 
precisione ai composti chimici che vengono riversat i nel 
fiume. Si può ipotizzare che fra questi, oltre ai c ontaminanti 
convenzionali, vi siano anche vari farmaci usati in  
acquicoltura, che come emerge dalla più recente let teratura 
hanno rilevanti ed indesiderati effetti sugli organ ismi non-
bersaglio (Christen et al., 2010). Questo studio co nferma 
l’utilità del bivalve Scrobicularia plana come bioindicatore 
della qualità  del fiume, e suggerisce di includere  nella 
batteria di biomarker da utilizzare il test dei mic ronuclei, 
per stabilire se vi siano effetti genotossici irrev ersibili 
(Viarengo et al., 2007).    
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